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I Wstep

W S$wietle zmieniajgcego si¢ podejscia do eksploatacji 1 zarzadzania zasobami wod
powierzchniowych, wzrasta zainteresowanie naturalnymi mechanizmami determinujacymi
samooczyszczanie wod  ptynacych.  Prowadzenie  efektywnej gospodarki — opartej
na minimalizowaniu negatywnych skutkéw antropopresji w obszarze strumieni i doplywow
rzek wymaga lepszego poznania tych procesow. Pozwoli to na redukcje *tadunku
pierwiastkow biogennych zasilajacych wody, ograniczenie symptoméw eutrofizacii,
a w konsekwencji poprawe jakosci wod powierzchniowych. Skuteczne reagowanie na
eutrofizacje jest skomplikowane ze wzgledu na fakt, ze dotyczy ona réznych typow
ekosystemoéw, moze wystepowa¢ w roznej skali i czasie. Przyczyny i skutki tego procesu
bywaja takze rdzne, w zaleznos$ci np. od transgranicznego charakteru zlewni i stopnia jej
fragmentacji (Sharpley i in. 2009, Doody 1 in. 2012). Dziatania dazace do poprawy jakosci
wad $cisle wpisuja sie w tres¢ dyrektyw europejskich, ktorych przestrzeganie jest jednym ze
sposobOw na ograniczenie negatywnych konsekwencji oddziatywania cztowieka na kondycje
wod $rodladowych 1 przybrzeznych (Mostert 2003). Przyktadem jest dyrektywa w sprawie
oczyszczania $ciekow komunalnych (UWWTD 91/271/EWQ), ktéra reguluje gromadzenie
I oczyszczanie S$ciekOw na obszarach miejskich, dyrektywa w sprawie azotanow
(ND 91/676/EWG), ktora promuje korzystne praktyki zarzadzania w zakresie redukcji tej
formy azotu w sektorze rolnym oraz ramowa dyrektywa wodna (WFD 2000/60/WE) naktada
wymog dobrego stanu wod $rodladowych dzigki zintegrowanemu zarzadzaniu dorzeczem.
Transpozycja unijnych przepisow jest ustawa Prawo Wodne (Dz.U. 2017 poz. 1566).
Przyczynita si¢ ona m.in. do rozszerzenia listy wskaznikow stosowanych do oceny jakosci
wody o elementy biologiczne jak: fitoplankton, fitobentos, makrofity, makrobezkrgegowce
bentosowe i ichtiofauna (Dz.U. 2016 poz. 1187). Dodatkowo wprowadzono oceng elementow
hydromorfologicznych (m.in. rezim hydrologiczny, ciggtos¢ cieku i warunku morfologiczne
koryta) wspierajacych elementy biologiczne. Rozszerzenie oceny jakosci ekosystemow
0 elementy biologiczne pozwala oceni¢ ogdlny stan ekologiczny $rodowiska wodnego, ktory
jest wynikiem m.in. szkodliwego oddzialywania poszczegélnych zanieczyszczen jaki
i skumulowanego efektu ich mieszanin lub produktéw rozktadu.

Strategia dziatania komisji helsinskiej ,,HELCOM” dotyczaca Morza Baltyckiego
(BSAP 2007), jest ambitnym programem majacym na celu przywrdcenie "dobrego stanu
ekologicznego" srodowiska morskiego Battyku do roku 2021. W 2007 r. wszystkie dziewigé
krajow nadbattyckich zgodzito si¢ na wytyczne okreslone w Baltic Sea Action Plan (BSAP),



w celu ograniczenia eutrofizacji Morza Battyckiego. Zatozono, ze nalezy zmniejszy¢ doptyw
tadunku zwiazkéw biogennych transportowanych rzekami do Battyku o odpowiednio 18%
(115 000 t) dla azotu i 42% (15 000 t) dla fosforu (BSAP 2007, Almroth i Skogen 2010, Hong
i in. 2012). Powyzsze inicjatywy powinny opiera¢ si¢ na kombinacji podejscia "top down"
(polityka i ustawodawstwo) i "bottom up" (lokalne dziatania ograniczajgce zanieczyszczenie
wod) (Kiedrzynska i in. 2014b).

Poznanie mechanizméw kontroli procesOw obiegu materii 1 przeptywu energii
w ekosystemach i krajobrazie rozwija nowe perspektywy dla inzynierii ekologicznej
wskazujacej sposoby ksztattowania obiegu wody, ograniczania jej zanieczyszczen,
oraz korzystnych dla gospodarki rolnej modyfikacji mikroklimatu, a takze ochrony zywych
zasobow przyrody poprzez harmonizacj¢ struktury krajobrazu (Ryszkowski 2004). Lepsze
poznanie tych procesow jest szczegOlnie istotne w malych ciekach, gdzie przewazaja
zanieczyszczenia obszarowe, uznane jako wazny problem S$rodowiskowy wystepujacy
na calym S$wiecie, w tym w Ameryce Poinocnej (Amerykanska Agencja Ochrony
Srodowiska 2002) i w Europie (Europejska Agencja Ochrony Srodowiska 2005), gdzie strefa
styku woda-lad oddziatuje znacznie silniej na ciek ze wzglgdu na istotne znaczenie stosunku
linii brzegowej do powierzchni wody. Jest to wazne dla racjonalnego zagospodarowania
zasobéw wodnych, ich optymalnego wykorzystania oraz ochrony (Peterson i in. 1997,
Zalewski 1998). Czlowiek wywiera silny wptyw na cykl krazenia zwiazkoéw biogennych tak
jak zwigzkow azotu i fosforu zaré6wno w ekosystemach ladowych jak i wodnych (Vitousek
i in. 1997). Dlatego implementacja wypracowanych rozwigzan w procesie renaturyzacji moze
istotnie przyczyni¢ si¢ do polepszenia jakosci wod oraz obnizenia kosztow srodowiskowych
zwigzanych z prowadzeniem gospodarki wodnej na terenach silnie zmodyfikowanych przez
dziatalnos¢ czlowieka.

W utrzymaniu dobrego stanu ekologicznego rzek nadal istotnym problemem pozostaje
stosowanie adekwatnych metod, na tyle czutych, aby w jednoznaczny sposob okreslaty skutki
stresu antropogenicznego oraz sluzyly jako narzedzia uzywane przy renaturyzacji rzek
(Karr 1999).

Klasyczna ocena jakosci rzek polega na analizie cech fizyko-chemicznych wody
(Miller i in. 2008, Fu i in. 2012) lub na badaniu biologicznej réznorodno$ci organizméw
wodnych np. bezkregowcoOw wodnych, glonéw lub makrofitow (Edwards i in. 2004).

W ostatniej dekadzie podejscie ekologow do sposobu oceny stanu zagrozenia zdrowotnosci
cieckow znacznie si¢ zmienito. Wielu autoréw wskazuje, ze w niektorych przypadkach

stresory sg w stanie zmienia¢ funkcje ekosystemu, ale niekoniecznie zmiany te dotycza jego
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struktury (Gessner i Chauvet 2002, Young i in. 2008). Moss (2008) rekomenduje holistyczne
podejscie do oceny skutkéw antropopresji, traktujace ekosystem rzeczny i jego obszar
zlewniowy jako calo$¢ i obejmujace badania zmian w strukturze fizycznej (np. modyfikacje
kanalow rzecznych i zlewni), a takze stopien zanieczyszczenia substancjami biogennymi
i wptyw tych czynnikoéw na roznorodnos¢ biologiczng.

Hydromorfologiczne uksztattowanie koryt ciekdw stanowi ,forme¢” dla procesow
biologicznych ich umiejetna harmonizacja z elementami antropogenicznymi juz w obszarze
koryta moze by¢ istotna z punktu widzenia naturalnych proceséw samooczyszczania
(Lapinska 1996).

Rozktad materii organicznej w rzekach stanowi kluczowy, chociaz w niewielkim stopniu
poznany, zintegrowany wskaznik, ktory skupia jednocze$nie aktywno$¢ wielu
zréznicowanych  filogenetycznie  grup  organizmdéw, m.in.  bakterii, grzybow
oraz bezkregowcoOw wodnych (Gessner i Chauvet 2002). Tempo dekompozycji jest rOwniez
W istotny sposob zalezne od czynnikéw Srodowiskowych (np.: temperatury, pH, tlenu
rozpuszczonego, substancji biogennych rozpuszczonych w wodzie, osadéw i roslinnosci
brzegowej rzek), ktore z kolei moga podlega¢ modyfikacji przez dziatalno$¢ cziowicka
(Fleituch 2003, Woodward i in. 2012).

Skutki zmian klimatu i dynamika zjawisk termicznych oraz obserwowane ostatnio nasilone
zjawiska hydrologiczne maja szczegodlny, malo poznany, wplyw na procesy przemian
w rzekach. Na przyklad, przy wysokim st¢zeniu tlenu rozpuszczonego i jednocze$nie
wysokiej aktywnos$ci mikrobiologicznej, temperatura moze wptywaé na rozmieszczenie
gatunkéw 1 na funkcjonowanie catego ekosystemu (Rostgaard i Jacobsen 2005). Rezim
termiczny w istotny sposob reguluje wzrost 1 rozwoj wielu wodnych gatunkéw (Chadwick
i Feminella 2001). Temperatura wplywa istotnie na produkcj¢ pierwotna, przemiany
detrytusu, dekompozycje, a w konsekwencji na zaleznosci energetyczne w systemie rzek

(Richardson 1992).

I.L1 Antropocen i skutki eutrofizacji

Ekosystemy rzek sg powszechnie zagrozone przez czynniki stresogenne, takie jak
zanieczyszczenia chemiczne, regulacja przeptywu, zmiany geomorfologiczne, zmiany
klimatyczne oraz gatunki inwazyjne (Vorosmarty i in. 2010, Jackson i in. 2016).

Zmiany powierzchni Ziemi bedace wynikiem dziatania czynnikow abiotycznych oraz
ewolucji biologicznej trwaty od zawsze, jednak efektem rozwoju cywilizacji jest zblizenie si¢

do stanu, gdy 70% powierzchni kuli ziemskiej ulega modyfikacji i degradacji przez cztowieka



(np.:  Crutzen 2002, Zalewski 2014a). Obecnie, czlowick po raz pierwszy
w historii Ziemi staje si¢ odpowiedzialny za ksztattowanie zjawisk przyrodniczych
zachodzacych w skali globu w wiekszym stopniu niz procesy naturalne. Sktonito
to naukowcow, w tym laureata nagrody Nobla P. Crutzen’a (specjalizujacego si¢ w chemii
atmosfery) do nazwania tego zjawiska mianem Antropocenu (np.: Crutzen 2002, Meybeck
2002a, Zalasiewicz 2011). Zmieniajace si¢ w wyniku aktywnos$ci czlowieka natezenia
réznego rodzaju czynnikow fizycznych i chemicznych w $rodowisku wywierajg takze
znaczacy 1 wielokierunkowy wplyw na ekosystemy wod ptynacych (lzydorczyk i in. 2008,
Gagala i in. 2014, Wagner i Zalewski 2016). Negatywne efekty uzytkowania i przeksztatcania
ekosysteméw ladowych i wodnych, zagrozenia wynikajace z ciaglego wzrostu populacji
ludzkiej i skumulowanego wptywu lokalnych modyfikacji zlewni oraz ich wptywu na procesy
ekologiczne sg obserwowane i analizowane w skali globalnej (Zalewski 2014b). Ta
zwiekszona presja antropogeniczna w skali zlewni zmienita proporcje sktadnikow biogennych
w wodach powierzchniowych na calym $wiecie poprzez znaczne wzbogacenie wod
ekosystemdéw wodnych w sktadniki pokarmowe, w tym podwyzszone stgzenia fosforu i azotu
(Rycina 1) (Allan 1997, Jarvie i in. 2005). Wzrost stezenia zwigzkoéw biogennych, jest jednym
z najbardziej popularnych symptomow zwigzanych z degradacja stodkowodnych
ekosystemow. Organizmy zywe w wodach ptynacych i procesy, ktore je utrzymuja, sa wysoce
wrazliwe na szereg czynnikow Srodowiskowych determinowanych przez zmieniajacy si¢
klimat. Te podstawowe czynniki to przeptyw, temperatura, promieniowanie stoneczne (UV)
i doptyw organicznej materii allochtonicznej wraz ze sktadnikami odzywczymi (Withers
i Jarvie 2008). Transport azotu (N) i fosforu (P) ze zrodet rolniczych do strumieni lub rzek
wzrost w ostatnich latach w wielu regionach rolniczych i miejskich (Yang i in. 2007, Yin i in.
2007), powszechnie powodujac eutrofizacje w rzekach i zbiornikach wodnych usytuowanych
w kontinuum rzecznym (Smith 2003). Prowadzi to do wzrostu produkcji pierwotnej i zmian
w strukturze gatunkowej glondw, przyspiesza procesy dekompozycji martwej materii
organicznej oraz prowadzi do zmian w og6lnej strukturze sieci troficznych (Peterson i in.
1997, Pascoal i in. 2005). W konsekwencji przeptyw energii z przewazajaca aktywnoscia
heterotroficzng zostaje, zdominowany przez aktywno$¢ autotroficzng. Zmiany stanu
ekologicznego w wielu przypadkach mozna przewidzie¢ przy pomocy narzgdzi
predykcyjnych, jakimi s3 przekroczenia wartoSci norm wybranych parametrow
srodowiskowych. Niemniej jednak, w niewielkim stopniu odnoszag si¢ one do wymiardéw
przestrzennych, ktoére ksztattuja hierarchicznie funkcjonowanie rzek, zgodnie ze skala:

zlewiska, zasiggu, 1 siedliska (Frissell i in. 1986, Allan i Johnson 1997, Poff i in. 1997, Allan
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2004). Wspomniany efekt zaznacza si¢ zwykle w ciekach bedacych pod wyraznym wpltywem
obszarowych zanieczyszczen biogennych pochodzacych z pol uprawnych, ktérych sgsiedztwo
oznacza czgsto brak drzew i zacienienia (Hefting i in. 2005). Liczne badania wykazaty, ze

drzewostan dziala jak buforowa strefa filtrujagca dla wod gruntowych, a zwigzane z nim

procesy naturalne prowadzg do spadku eksportu np. fosforu do wéd powierzchniowych
(Evans 2002, Ballester i in. 2003, Anbumozhi i in. 2005; Mouri i in. 2011, Sktodowski 1 in.
2014).

Rycina 1. Fragment odwodnienia do rzeki Lucigza, Mierzyn — woj. lédzkie, w powiecie
piotrkowskim, gmina Rozprza.

Na negatywne oddziatywanie, przyspieszajace proces eutrofizacji, szczegdlnie narazone
sg strumienie i mate rzeki (Zalewski 2002). Tre§¢ Ramowej Dyrektywy Wodnej (RDW)
definiuje jako mate strumienie te o zlewni wielkosci od 10 do 100 km? (Biggs i in. 2014,
Orlinsky i in. 2015). Z kolei, Lorenz i in. (2017) okreslajg mate strumienie jako ekosystemy
0 wielkosci zlewni < 10 km?. Matle strumienie stanowia znaczna cze$¢ sieci wod ptynacych,
cechujg si¢ wyzsza biordznorodnoscia niz wicksze strumienie 1 odgrywaja wazng rolg
w regeneracji strumieni dalszego biegu np. po wezbraniach (Davies 2008, Biggs i in. 2014).

Ponadto degradacja stanu ekologicznego wynika z kilku typow presji: tadunkow
punktowych (bardziej lub mniej epizodyczne), zanieczyszczen rozproszonych i budowli
hydrotechnicznych powodujacych zaburzenia ciaglosci ekosystemoéw (Borchardt i Richter

2003). Ponadto nalezy pamigta¢ ze dostajace si¢ do wod zanieczyszczenia to czgsto ztozone
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mieszaniny, ktorych wspolne efekty mogg by¢ nieprzewidywalne (Paineiin. 1998,
Culp i in. 2000, Roessink i in. 2008, Dehedin i in. 2013, Jackson i in. 2016).

W zaleznosci od wpltywu zanieczyszczen na biot¢ mozna wyrdznié te, ktore zmniejszaja
aktywno$¢ biologiczng - s3 nimi toksyczne zanieczyszczenia np. pestycydy, ktorych
podwyzszona obecno$¢ wptywa negatywnie przede wszystkim na male strumienie ze wzgledu
na ich niewielki potencjatl do rozcienczania, szczegélnie w okresach niskich stanow wod
(Liess i in. 1999, Schultz 2004, Szocs i in. 2017). Do drugiego rodzaju mozemy zaliczy¢ te
substancje, ktore wzmagaja aktywnos$¢ biologiczng w niskich stezeniach, ale redukuja ja
w wysokich stezeniach (przyswajalne zanieczyszczenia, takie jak np. zwiazki biogenne)
(Odum i in. 1979). Wramach badan dotyczacych wpltywu zanieczyszczen azotem
w ekosystemach wodnych stwierdzono, ze prog pomigdzy subwencja, a skutkami
toksycznymi, dla zwiazkéw azotu wyniost 0,1 mg N-NH4 L™ i 17 mg L™ N-NOs, w testach
toksycznosci ostrej oraz 0,05 i 1,1 mg L™ w testach toksycznosci przewlektych (> 30 d)
(Camargo i Alonso 2006).

I.1.1 Eutrofizacja

Eutrofizacja jest terminem opisujacym biologiczne skutki wzrostu stg¢zenia sktadnikow
pokarmowych roslin w ekosystemach wodnych (zwykle azotu i fosforu, ale czasami réwniez
innych, takich jak krzem, potas, wapn, zelazo oraz mangan) (Hasler 1947, Harper 1992, Moss
2008). Eutrofizacja sama w sobie jest procesem naturalnym, trwajacym setki lat poczawszy
od ekosystemow wodnych poprzez mokradta do ekosystemow ladowych (Harper 1992).
Niestety antropogeniczne wzbogacenie zlewni w w/w zwigzki odzywcze moze znacznie
przyspieszy¢ naturalny proces eutrofizacji, co wplywa negatywnie na organizmy wodne
i funkcjonowania ekosystemu: 1) bezposrednio poprzez reakcje roslin na zwigkszenie stgzen
substancji pokarmowych, a co za tym idzie m. in. ich intensywny ich wzrost; jak
I 2) posrednio poprzez wptyw niedoboru tlenu na zwierzeta.

Obecnie, zmiany klimatu i narastajaca presja antropogeniczna, oddzialywujace negatywnie
na ewolucyjnie uksztatltowane cykle biogeochemiczne (obieg pierwiastkow biogennych),
uwazane sg za gtowne przyczyny zwiekszonej czgstosci wystgpowania toksycznych zakwitow
wod, zdominowanych bardzo czesto przez toksyczne sinice (cyjanobakterie), nazywanych
wowczas potocznie zakwitami sinicowymi (ang.: cyanobacterial blooms) lub zakwitami
toksycznych glonoéw (ang.: harmful algal blooms HAMs) (Zalewski 2000, Mankiewicz-
Boczek i in. 2006, Heisler iin. 2008, O’Neil i in. 2012). Wzbogacanie wod w sktadniki

odzywcze prowadzi do zwigkszenia produkcji pierwotnej, co powoduje zmiany wartosci
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parametrow fizycznych, takich jak: temperatura, pH, zawarto$¢ tlenu rozpuszczonego,
zawiesina, konduktywno$¢, a tym samym zmiany siedliskowe, a w konsekwencji naruszanie
réwnowagi ekologicznej ekosystemu wodnego.

Jednym 2z pierwszych wynikoéw badan nad eutrofizacjag w wodach lotycznych
prowadzonych przez Butcher (1947) bylo wykazanie, ze wzbogacanie w zwigzki biogenne
doprowadzito do masowego wzrostow zielenic Cladophora glomerata (Kiitzing) w rzece
Tees, w Anglii. Podobne badania prowadzone w tej samej rzece w 1970 i 1980 roku
dotyczyly masowych zakwitow glonow bentosowych (Dodds i in. 2004). Dodatkowo, warto
przypomnie¢, iz wskaznik stezenia fosforu w wodach ptynacych $wiadczacy o eutrofizacji
jest czesto nizszy (TP > 0,25 mg L™) od poziomu, ktéry wywoluje stan eutrofii w jeziorach
(TP > 0,1 mg L™ (Paerl 2008, Rinta-Kanto i in. 2005, Dz.U. 2016 poz. 1187 z p6zn. zm.).
Szczegdlnie wida¢ to w duzych rzekach poddanych wptywom aktywno$ci antropogeniczne;j
i w ciekach ptynacych przez obszary uprawne (Allan 1997).

Powstanie zakwitu wody zalezy od wielu ré6znych parametrow $rodowiskowych, ktorych
optymalne wartosci pokrywaja si¢ z warto§ciami progowymi przyjetymi dla procesu
eutrofizacji. W sktad parametréw srodowiskowych istotnych dla powstania zakwitu wchodza
rowniez inne czynniki takie jak: rezim hydrologiczny temperatura wody, pH, wspomniana
dostepnos¢ sktadnikow odzywczych 1 ich stosunek stechiometryczny (azot ogdlny - TN:
fosfor ogdlny - TP) (Dz. U. 2016 poz. 1187, Vaitomaa 2006, Paerl 2008). Nalezy rowniez
nadmieni¢, ze kazdy zakwit wynika z jednoczesnego dziatania wielu, czgsto zroznicowanych
czynnikow (Heisler i in. 2008, O’Neil i in. 2012). Podobnie jak w wodach stojacych,
eutrofizacja powoduje dominacj¢ wybranych gatunkéw glonow, sinic i makrofitow.
W wyniku tego procesu nastepuje spadek biordznorodnosci do kilku gatunkow tolerujgcych
zmiany zachodzace w ich naturalnym s$rodowisku (Allan 2004, Dahl i in. 2004; Kukuta
i Bylak 2011). Nalezy jednak pamigtaé, ze w zachowaniu réznorodnosci biologicznej
niezwykle wazne sg zbiorowiska roslin wodnych 1 zwigzane z nimi gatunki zwierzat.
Przyktadem sg larwy owadow bytujace na roslinach wodnych badz $limaki zerujace na
lisciach 1 todygach wybranych gatunkow (Mainstone 1 Parr 2002). Wiele gatunkow ryb uzywa
podwodnych czg$ci roslin wyzszych jako miejsce tarta, ktore nastepnie stajg si¢ niezbednym
miejscem schronienia i siedliskiem Zerowania dla mtodych osobnikow (Mainstone i Parr
2002).

Wzrost biomasy roslin oznacza tez zwigkszenie aktywnosci procesOw dekompozycji
(Pascoal i in. 2005). Wysokie poziomy sktadnikow odzywczych stymuluja aktywno$é

mikroorganizmow heterotroficznych, a to zwigksza szybkos¢ rozktadu i zarazem dostgpnosé
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zasobow pokarmowych dla bezkregowcow detrytusozernych (Niyogi i in. 2007, Pascoal i in.
2005). Kolejnym skutkiem eutrofizacji jest zmniejszenie liczby grup funkcyjnych
makrobezkregowcow skorelowane z wysokim stezeniem substancji biogennych w wodzie
(Townsend i in. 2003, Anderson-Glenna i in. 2008). Wzrost biomasy glonow i procesy
dekompozycji mogg by¢ powodem obnizenia stezenia tlenu rozpuszczonego w wodzie,
szczegolnie w nocy. Niedobor tlenu moze wplynaé negatywnie na spotecznosci
bezkrggowcow i ryb, powodujac zwickszong $miertelno$¢ gatunkéw wrazliwych na deficyty
tlenowe (Allan 1997, Mainstone i Parr 2002). Ponadto, zakwity zdominowane przez sinice,
moga produkowaé toksyczne metabolity wtorne, (np.: mikrocystyny, anatoksyny,
saksitoksyny czy tez cylindrospernopsyny), stanowigC powazne zagrozenia dla ekosystemow

wod powierzchniowych i cztowieka, w skali globalnej (Chorus 2012).

I.1.2 Wykorzystanie koncepcji ekohydrologii

Ocene stopnia eutrofizacji powierzchniowych wod ptynacych oraz wyznaczanie
zwigzanych z nimi obszaréw narazonych na zanieczyszczenia rolnicze przeprowadza si¢
w Polsce, w oparciu o warto$ci graniczne wskaznikow podanych w zataczniku nr 1 do
(Rozporzadzenia Ministra Srodowiska z dnia 05 sierpnia 2016 roku. (Dz. U. z 2015 r. poz.
469, 1590, 1642 i 2295 oraz z 2016 r. poz. 352, z poézn. zm.). Srednie roczne stezenia dwoch
z tych wskaznikow: TN i N-NOs, wynosza odpowiednio powyzej 5 mg L' i 2,2 mg L™
Ilosciowa ocena wielkosci doptywajacego tadunku pozwala prognozowa¢ ewentualne zmiany
w statusie troficznym ekosystemu (Szyper i in. 2000). Pogarszanie si¢ jako$ci zasobow
wodnych jest zwigzane w znacznym stopniu z degradacja cykli biogeochemicznych (m.in.
azotu) w zlewni. Stad potrzeba interdyscyplinarnego, m.in. opartego na zalozeniach
opisanych w koncepcji ekohydrologii, podejscia uwzglednionego w Strategicznym Planie IHP
2014-2021 (UNESCO 2012).

Wedlug koncepcji ekohydrologii, w celu zréwnowazonego gospodarowania zasobami
wodnymi i przyrodniczymi, rzeki, zbiorniki zaporowe i ich zlewnie, powinny by¢ traktowane
jako funkcjonalna cato$¢ (Zalewski i in. 1997, Zalewski 2000). Dlatego tez poznanie
i kontrola proceséw zachodzacych w zlewni zard6wno w skali obejmujacej mate cieki, po
skale krajobrazu, jest niezbedna dla zrownowazonego gospodarowania zasobami wodnymi.
Struktura geomorfologiczna zlewni oraz klimat wyznaczaja ramy dla procesow
biologicznych, ktore dzigki ewolucyjnie wyksztatconej odpornosci i zdolnos$ci elastycznego
reagowania na stres (w tym zanieczyszczenia) decyduja o tolerancji ekosystemu na rézne

formy antropopresji (Zalewski 1997). Strefy buforowe (strefy roslinnosci brzegowej
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pomiedzy ekosystemami lgdowymi, a wodnymi) skutecznie zmniejszaja zawarto$¢ azotu
I fosforu w wyniku rozproszenia zanieczyszczen poprzez szereg mechanizmow (szczegotowy
opis w: Doskkey i in. 2010, Parn i in. 2012). Utatwiaja przeptyw energii i obieg materii
miedzy poszczegdlnymi elementami krajobrazu, wywierajac w ten sposob silny wplyw na
jego funkcje (Naiman i Decamps 1997, Puth i Wilson 2001).

Dziatania przeciwko negatywnym skutkom eutrofizacji wyznaczaja gtowne podstawy
biotechnologii i inzynierii ekohydrologicznej: (1) wzmocnienie mozaikowato$ci zlewni,
poprzez odtworzenie bioréznorodnosci ekosystemow lesnych w dolinach rzek opartych na
rodzimych gatunkach zwlaszcza na obszarach ciekow pierwszego rzedu, gdzie
zanieczyszczenia obszarowe sg najwyzsze; (2) zwigkszenie potencjatu asymilacji sktadnikoéw
odzywczych w matych rzekach i strumieniach, poprzez podniesienie roznorodnosci
biologicznej i wydajnosci, a takze ksztaltowanie ekosystemow, w kierunku zwigkszenia
samooczyszczania wody; oraz (3) zwiekszenie zdolno$ci absorbowania sktadnikow
odzywczych i zanieczyszczen w wodach rzecznych (Kiedrzynska i in. 2014a, Sktodowski i in.

2014, Wagner i Zalewski 2016).

1.2 Zwiazki biogenne w wodach lotycznych

Eutrofizacja, w wyniku wprowadzania sktadnikow pokarmowych pochodzenia
antropogenicznego, w duzej mierze fosforu (Ulén 1 Kalisky 2005), ale takze azotu (Sutton i in.
2011), jest w skali globalnej powszechnym i rosngcym problemem (Yang 2005, Liu i in.
2012). Wiele badan wykazato, ze czynnikiem ograniczajagcym wzrost glonow i isinic jest
stosunek N:P (Kajak i in. 1991). Z kolei, stosunek C:N:P w biomasie fitoplanktonu
wynoszacy Ok. 106:16:1 (zwany stosunkiem Redfielda) gwarantuje optymalne wykorzystanie
azotu i fosforu w procesach produkcji biomasy (Redfield i in. 1963, Lampert i Sommer 1998).
Dlatego jesli jeden z pierwiastkow: wegiel, azot lub fosfor wystepuje w wyraznie mniejszej
proporcji niz wynika to ze stosunku stechiometrycznego, moze on by¢ czynnikiem
limitujacym dla wigkszosci producentdéw pierwotnej materii organicznej (Smith 1999).
Reasumujac, stosunek C:N:P wskazuje, ktory z pierwiastkow biogennych moze ograniczaé
rozwoj fitoplanktonu, w tym glondéw i sinic. Opierajac si¢ na wspomnianym naturalnym
stosunku stechiometrycznym i licznych biotestach z wykorzystaniem glondéw i sinic,
przyjmuje si¢ zazwyczaj, ze jesli stosunek N:P spada ponizej 16:1, glony i sinice beda miaty
mniej dostgpnego azotu na jednostke fosforu idlatego ich produkcja bedzie limitowana
azotem, podczas gdy stosunek wyzszy od 16:1 wskazuje na limitowanie fosforem (Omernik

1977). Tymczasem wedlug Hough’a iThompson’a, (1996) azot jest pierwiastkiem

14



limitujagcym wzrost glondéw i sinic, gdy stosunek azotu do fosforu jest mniejszy niz 10:1. Przy
stosunkach N:P w przedziale od 10:1 do 20:1 prawdopodobnie wystgpuje taczne limitowanie
rozwoju glondw przez oba pierwiastki biogenne. Wisniewski (1995) odnotowal podobnag
proporcje C:N:P w stosunku stechiometrycznym pierwiastkow biogennych w wodzie stodkiej:
1200:23:1. Dlatego w ekosystemach wodnych fosfor jest potencjalnie pierwiastkiem
,bardziej” limitujacym produkcje pierwotng autotrofow, niz w przypadku innych sktadnikow
pokarmowych.

1.2.1 Azot

Azot jest glownym pierwiastkiem tworzacym aminokwasy, sktadowe biatek i kwasow
nukleinowych, jest tez niezbednym elementem budowy chlorofilu. Azot tworzy czgic
zwigzkow biorgcych udziat w wewnatrzkomorkowym transporcie energii, takich jak
adenazyno-5'-trifosforan ATP (Bernhard 2010). Azot jest pierwiastkiem majacym istotny
wplyw na dynamike¢ ekosystemow, a ze wzgledu na liczne przemiany chemiczne
I biologiczne, ma on najbardziej zlozony obieg wsrod wszystkich cykli gltéwnych
pierwiastkow (Galloway 2003). Nalezy wymieni¢ tutaj denitryfikacje, nitryfikacje
i amonifikacj¢ jako gléwne procesy wyznaczajace kierunek przemian zwigzkéw azotu
w srodowisku (Levy-Booth i in. 2014). Koncowy produkt denitryfikacji azotanow, azot
gazowy Ny, usuwany jest do atmosfery zmniejszajac tym samym ilo§¢ azotu dostepnego dla

producentow pierwotnych.

1.2.2 Fosfor

Fosfor w organizmie jest waznym sktadnikiem wielu zwigzkow takich jak: adenozyno-5'-
difosforan (ADP) i adenozyno-5'-trifosforan (ATP), kwasy nukleinowe, oraz koenzymy
i fosfolipidy. Pierwiastek ten bierze rowniez udzial w fosforylacji cukréw (Steinman
i Mulholland 2007). W naturalnych rzekach, roczne fadunki fosforu dostajacego si¢ do wod sa
bardzo niskie, poniewaz fosfor nie wystgpuje obficie w strukturach geologicznych wiekszosci
naturalnych koryt. Zywe organizmy rozwinety skuteczne metody pozyskiwania ze srodowiska
fosforu w postaci nieorganicznej. Ciagle pobieranie i uwalnianie sktadnikéw pokarmowych
poprzez mechanizmy biotyczne 1 abiotyczne powoduje jego bardzo efektywne krazenie
zarowno w jeziorach jak i ekosystemach rzecznych. Poziom fosforanow w wodach ptynacych
zalezny jest przede wszystkim od aktywnosci antropogenicznej (Hahn i in. 2012). Wykazano,
ze dziatalno$¢ rolnicza jest w duzej mierze odpowiedzialna za rozproszone zrodta P (Hahn
iin. 2012; Ulén i in. 2007). Jednakze, tadunek fosforu z matych zroédet punktowych na

obszarach wiejskich, takich jak male oczyszczalnie Sciekow 1 zbiorniki septyczne (Jordan i in.
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2007), moze by¢ rowniez wazny dla jako$ci wod, zwlaszcza w okresach niskich pozioméw
wody w zlewisku, kiedy proces rozcienczania jest ograniczony (Withers i Jarvie 2008, Greene
i in. 2011, Evans 2012). Ponadto badania wykazaty, ze stosowanie mineralnych nawozow
w ciggu kilku lat moze przyczyni¢ si¢ do spadku zdolnosci wigzania fosforu w glebach.
Oznacza to, ze wigcej fosforu dostaje si¢ do strumieni i rzek, a tym samym rosnie ogdlny
poziom fosforu w wodach (Sharpley i Rekolainen 1997, Miiller i in. 2008).

W przeciwienstwie do zwigzkow azotu bardzo dobrze rozpuszczalnych w wodzie
i podatnych na tugowanie z powierzchni, fosfor jest relatywnie szybko unieruchamiany
w glebie i osadach dennych (Haygarth 1998). Poniewaz fosfor nie krazy w cyklu
atmosferycznym, jak to jest w przypadku azotu czgsteczkowego, dlatego jego obieg moze by¢
scharakteryzowany jako zamknigty (Mitsch i Gosselink 2015).

Krazenie fosforu obejmuje zlozong zalezno$§¢ miedzy osadami, ro§linami wodnymi,
biofilmem i woda (Jarvie i in 2005). Zarzadzanie podazg fosforu (lub zaréwno P jak i N) jest
zatem skutecznym $rodkiem zmniejszania produkcji pierwotnej, ktora wplywa na eutrofizacje

w jeziorach i rzekach (np. Wisniewski 1995; Elser i in. 2007).

I.3 Eksperymentalne systemy lotyczne

Na podstawie badan naturalnych ekosystemow, bedacych w réwnowadze dynamicznej,
zwlaszcza w aspekcie ich wielowymiarowo$ci, mozna ocenia¢ ich obecny status oraz
prognozowac trendy zmian (Stanford i Ward 1993). Z powyzszych wzgledow w ostatnich
latach rosnie liczba badan naukowych analizujgcych aktualny stan oraz potencjalne
mozliwo$ci ekosystemow rzecznych, jako siedlisk dla organizméw wodnych, ale réwniez pod
wzgledem tzw. ustug ekosystemowych (ang.: ekosystem services) jakim jest zdolno$¢ do
samooczyszczania. Do oceny tego potencjalu wykorzystywane sa m.in. inwentaryzacja,
klasyfikacja i monitoring rzek, a przede wszystkim badania struktury siedlisk oraz wielko$ci
przeptywu (Platts 1 in. 1983). Ta charakterystyka powinna si¢ rowniez odnosi¢ do
konstruowanych sztucznych uktadow. Modele eksperymentalne ekosystemow sztucznego
strumienia uzywane sg jako narzedzia badawcze (Frutiger 1985). Przyktadami pionierskich
prob byty eksperymenty typu ,,mikrokosmos” opracowane i stosowane przez Metcalf 1 in.
(1971) oraz Taub i Crow (1980). Skonstruowali oni stosunkowo mate uktady testowe
(o dlugosci <5 m) z zamknigtym obiegiem wody. Gtowne watpliwosci dotyczyty
precyzyjnego doboru gatunkéw introdukowanych do systemu badawczego, ktérego nie
mozna utozsami¢ z pelmowartosciowym ekosystemem. Tak utworzona struktura miata

niewiele wspolnego z =zaleznoSciami reprezentowanymi na naturalnych stanowiskach
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(Moriarty 1983). Jedng z konkluzji samych autorow tego eksperymentu (Metcalf i in. 1971)
bylo stwierdzenie, ze stworzone modelowe ekosystemy miaty ograniczong warto$¢ badawcza
poniewaz zbyt uproszczona konstrukcja wykluczata wiele kompleksowych interakcji
zachodzacych w systemach naturalnych.

Pézniejsze wyniki uzyskane w ulepszonych eksperymentalnych strumieniach, 0 bardziej
kompleksowej strukturze gatunkowej, byly w duzej mierze zbiezne z tymi uzyskanymi
w naturalnych ekosystemach rzecznych, co uzasadnia wykorzystywanie ich jako poligonu do
badan (Corcoll i in. 2015). Dobrym przyktadem sg wyniki badan Lapinskiej (1996) w wyniku
ktorych ustalono, ze typ i struktura siedliska oraz obecnosc¢ i struktura jego strefy ekotonowej
odgrywaja wazng role w rozmieszczaniu ryb w rzece.

Systemy sztucznych strumieni charakteryzuja ich wymiary fizyczne, zwlaszcza dlugosé
(Belanger 1996). Propozycja podziatu strumieni eksperymentalnych przez Hill iin. (1994),
polegata na klasyfikacji strumieni eksperymentalnych do systeméw w skali mezo tzw.
,mesocosm”, gdy mialy ponad 15 m dtugosci i micro tzw. ,microcosm”, gdy byly krétsze
(<15 m). Ta forma ogodlnej klasyfikacji wynikata z potrzeby okreslenia stopnia ztozonosci
biologicznej doswiadczalnego strumienia oraz odpowiedniego realizmu interakcji
ekologicznych, niezbgdnych do realizacji zatoZzonych celow badawczych. Z badan Belanger’a
(1993) wynikato, ze w przypadku 152 analizowanych systemow testowych ich dtugos¢ byta
wysoko skorelowana z czasem kolonizacji oraz czasem ekspozycji na zanieczyszczenia
chemiczne.

Wielko$¢ systemu testowego powinna uwzglednia¢ atrybuty badan takie jak: czas trwania
eksperymentu, czas kolonizacji przez organizmy, lokalizacje, a takze ro6znorodnos¢
biologiczng organizméw oraz ich biomase (Belanger 1996). Chociaz wspomniane parametry
nie opisujg, w sposdb wyczerpujacy, ztozonosci biologicznej, bogactwa i biordéznorodnosci,
dos¢ dobrze koreluja z zalezno$ciami troficznymi (Belanger 1996).

Sztuczne uktady lotyczne mozna podzieli¢ tez ze wzgledu na zrodta wody, ktére moga
stanowi¢ odchlorowang wode wodociggowsg (Pratt i in. 1987), wod¢ gruntowsg (Fairchild i in.
1985), wode z jeziora badz zbiornika (Rodgers i in. 1996) oraz wod¢ pobierang bezposrednio
z rzeki (Lapinska 1996).

Poza tym wiele modelowych badan wykazalo, ze typ substratu, sposob pobierania probek
rowniez wplywa na kompleksowos$¢ biologiczng (Belanger 1996).

Systemy lotyczne z uwzglednieniem sekwencji bystrzy 1 plos znalazty swoje
odzwierciedlenie zaréwno w skali microcosm (micro) jak i mezocosm (mezo). Przyktadami

przedsigwzie¢ prowadzonych z wykorzystaniem infrastruktury sztucznego strumienia w skali
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micro nie przekraczajgcym dlugosci 10 m byty badania np. Dorn’a i in. 1996 czy Rodgers’a
i in. (1996). Dlugoscia 12 metrow charakteryzowaly si¢ systemy opisywane przez Cuffney’a
i in, (1990) oraz Belanger’a i in. (1993, 1996).

Fairchild i in. (1985) prowadzil badania m.in. nad zanieczyszczeniami w osadach
z wykorzystaniem 50 m systemu. Jedne z najwi¢kszych sztucznych systemow, przekraczajgce
500 m, zostaty opisane przez Barrett i in. (2010) badajacych negatywny efekt parametrow
hydrologicznych miejskiego strumienia na jako$¢ siedlisk. Z dotychczasowych badan wynika,
ze zaletg dtuzszych sztucznych strumieni jest mozliwo$¢ poboru wigkszej ilosci probek, co
przektada si¢ na wigkszg rzetelno$¢ obserwacji, nie powodujac zaktocen poprzez ingerencje
w system (tj. pobieranie probek nie staje si¢ dodatkowym niepozadanym czynnikiem
wplywajacym na badany uktad).

Reasumujac, wigkszo$¢ badaczy potwierdza uzyteczno$¢ sztucznych — strumieni
w badaniach nad rolg grup organizméw tworzacych biofilmy peryfitonowe w strumieniach,
mogacych przyczyni¢ si¢ do poprawy jakosci wod ptynacych w mysl zasad ekohydrologii,

oraz zielonej infrastruktury.

I.3.1 Heterogennos¢ srodowisk lotycznych a przeptyw wody

Pierwszorzedowym czynnikiem, z punktu widzenia ekologii, kontrolujgcym fizyczng
strukturg rzeki jest energia kinetyczna zwigzana z procesem przeptywu wody 1 transportem
osadu wyptukiwanego ze zlewni, poniewaz wplywa na rozktad zawiesiny pochodzacej
z osadow dennych, czastek materii organicznej i innych sktadnikéw odzywczych (Vannote
i in 1980). Dystrybucja tej materii determinuje rozktad rzecznej fauny i flory poprzez zmiang
fizycznych warunkow siedliskowych (redystrybucja podtoza) i dostepnosci energii (mierzonej
produkcji pierwotnej lub stanu czastek materii organicznej) (Vannote i in 1980,
Statzner i in. 1988). Cykl hydrologiczny nalezy uznaé¢ za gléwny regulator potencjalu
ekologicznego w tym bioproduktywnosci i roznorodnosci biologicznej (Wojtal-Frankiewicz
i Frankiewicz 2010). Analiza zmian tempa przeptywu w czasie pozwala na ocen¢ wiasciwosci
zlewni pod katem zdolnosci do retencji i transportu zwigzkéw w dot strumienia (Gore 2001).
Ponadto wszelkie przeszkody w korycie rzeki (tj. glazy, korzenie czy tez duze fragmenty
materii organicznej) modyfikujg ten strumien energii, czego efektem jest wzrost strukturalnej
i hydrologicznej heterogennosci koryta rzecznego (Sullivan i in. 1986). Ogolnie mozna
stwierdzi¢, iz badania ekologii rzek w przewazajacej cze$ci oparte sg na zalozeniu, ze
struktura, organizacja i rozwdj zespoldw organizméw rzecznych sg zdeterminowane przez

dynamiczng strukture fizyczng tego ekosystemu (Frissell i in. 1986). Dlatego tez, podkres$lany
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jest istotny wptyw specyficznych parametrow fizycznych na rozmieszczenie biocenoz
w rzekach (Maitland 1990). Koncepcja ta, a takze pdzniejsze jej rozwinigcie, podkresla rolg
czasoprzestrzennej heterogenicznosci ekosystemow wodnych w strukturyzacji zespotow
organizméw. W powyzszej koncepcji siedlisko to forma, na bazie ktorej ewolucja ksztattuje
specyficzne strategie zyciowe organizmow (Lapinska 1996).

Tempo przeptywu jest silnie zwigzane z procesami zachodzacymi na obszarze bystrzy
(miejsca na rzece w wyptyconej czgsci koryta z przyspieszonym przeptywem wody) i plos
(wklgste zaglebienia w dnie rzeki miedzy dwoma bystrzami o spokojnej wodzie). Sg to
siedliska charakteryzujace si¢ duza trwatoscig i stabilnoscig w czasie (zwlaszcza bystrza),
oraz utrzymywaniem integralnosci bez wzgledu na szybko$¢ przeptywu (Rabeni i Jacobson
1993). Wystepowanie sekwencji bystrzy i plos tlumaczy tzw. hipoteza hydraulicznego
odwroécenia (ang.: The Hydraulic Reversal Hypothesis — Keller 1971), opisujaca procesy
ksztattujace bystrza i plosa w zalezno$ci od wielkosci przeptywu rzecznego. Proces erozji,
transportu i depozycji sedymentu, bedacy konsekwencja sinusoidalnego ruchu wody, jest
podstawa tworzenia sekwencji bystrzy i plos i procesu naturalnego sortowania substratu, oraz
obecnosci struktur w korycie rzeki (gltazy i materia organiczna) (Keller 1971). Sekwencje
bystrzy i plos, ,,pionowych meandrow” rzeki, sa charakterystyczne dla wszystkich systemow
rzecznych, chociaz nie sg wyksztalcone w jednakowym stopniu (Newbury i Gaboury 1993).
Systemy bystrzy i plos zawieraja zroznicowang strukturg charakteryzujaca si¢ retencjonowang
materig organiczng o odmiennym pochodzeniu, co jest podyktowane dynamicznymi
uwarunkowaniami hydromorfologicznymi i zlewiskowymi (Fazi i in. 2016).

W skali rzeki Meybeck (2002b) zaproponowal nastepujace typy wzorcow akumulacji
zanieczyszczen, w zalezno$ci od 1) odptywu, 2) rozcienczenia, 3) tugowania / wymywania
oraz 4) erozji (w tym efekt "pierwszego sptywu"). Znaczenie okresow o duzym odptywie
wody s3 istotne W ocenie zasilania, odplywu i kumulacji pierwiastkow biogennych
w odcinkach ciekow. Na podstawie bilansu fosforu w rzece Bear Brook w New Hampshire
ustalono, ze 48% rocznego zasilania 1 67% eksportu nastepuje w ciggu 10 dni
hydrologicznego roku (Meyer i Likens 1979). Fosfor akumulowat si¢ jednakze przez 319 dni
w roku i ta kumulacja (retencja) zwigkszyla prawdopodobnie mozliwo$ci przetworzenia go
W strumieniu. Pierwiastki biogenne kumulujg si¢ w czasie niskiego przeptywu, poniewaz
wystepuja najczesciej w powigzaniu z drobnymi czgstkami, ktorych transport zalezy od
odplywu. W istocie, dychotomia miedzy okresami wysokiego i1 niskiego przeptywu jest tak
wyrazista, ze mozna méwi¢ o strumieniu znajdujagcym si¢ odpowiednio w trybie

»przelotowym” 1 ,przetwoérczym”. Dlatego tez zmniejszajac szybkos$¢ przeptywu wody,

19


https://pl.wikipedia.org/wiki/Rzeka
https://pl.wikipedia.org/wiki/Bystrze

zwickszamy czas retencji zanieczyszczen w strefie brzegowej oraz hyporeicznej, a co za tym
idzie mozna w ten sposob zwickszy¢ stopien ich mikrobiologicznej degradacji (Meyer
i Likens, 1979).

Procesy przechowywania i/lub eksportowania w stupie wody sa réwniez opisane przez
koncepcje ekologiczne, takie jak koncepcja spirali zwigzkowbiogennych (ang.: Nutrient
Spiraling Concept, NSC) (Webster i Patten. 1979, Newbold i in. 1981) lub koncepcja
kontinuum rzek (ang.: River Continuum Concept; RCC) (Vannote i in. 1980). W tym
kontekscie Zalewski i Naiman (1985) wykazali, ze hierarchia czynnikéw determinujacych
dynamike zmian ekosystemowych w rzekach wystgpuje w formie continuum od czynnikow

abiotycznych do biotycznych.

1.4 Proces samooczyszczania

Wozrost ilo$ci zanieczyszczen transportowanych z ekosystemow ladowych do ekosystemow
wodnych w wyniku zmian zachodzacych w obrebie ciekow wodnych, powoduja spowolnienie
procesOw samooczyszczania wod plynacych. Wraz z roéwnoczesng kanalizacja koryt rzek
I strumieni staje si¢ t0 dominujgcym ograniczeniem ustug ekosystemowych (Zalewski 2014a).
Konsekwencjg tych zmian jest pogarszajacy si¢ stan wod oraz zanik naturalnych stref
buforowych (lIzydorczyk i in. 2015). Nadbrzezne strefy buforowe sa skuteczne w usuwaniu
czastek zawiesiny i ciatl statych zawartych w sptywie powierzchniowym; jednakze
rozpuszczalne formy azotu i fosforu nie sg usuwane tak skutecznie, jak formy
nierozpuszczalne tworzace osady (Dillaha i in. 1988). Wyniki zebrane z 44 poligonow
badawczych (pola uprawne o nachyleniu w zakresie 1-14%) wykazaty, ze 10 metrowa strefa
buforowa zmniejszyta zawartos¢ zawiesiny organicznej, fosforu rozpuszczalnego i azotu
azotanowego odpowiednio 0 64%, 34% i 38% (Dunn i in. 2011), pozostata cz¢$¢ dotarta do
koryta 1 wod powierzchniowych, gdzie powinny ulec dalszej redukcji pod wptywem procesu
samooczyszczania. Przyjmuje si¢, ze im bardziej zroznicowana struktura ros§linnosci, tym
wyzsza efektywnosc¢ stref buforowych (Borin i in. 2002).

W skali molekularnej atom lub pierwiastek wystepujacy w shupie wody, w formie
dostgpnej dla organizmdéw, jest transportowany na pewng odlegtos¢ jako substancja
rozpuszczona, nastgpnie zostaje wbudowany w organizmy, aby w koncu powrédci¢ do wody
w formie rozpuszczonej. Poniewaz zjawisko to polega na przemieszczaniu si¢ danego atomu
(np. fosforu) przez poszczegdlne poziomy troficzne przy jednoczesnym staltym
przemieszczaniu si¢ poszczegolnych organizmow w dot strumienia, stagd proces ten nazwany

zostal przez Webstera i Pattena (1979), a po6zniej uscislony przez Newbolda i innych (1981),
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jako spiralne przemieszczanie si¢ zwigzkOw biogennych wzdluz kontinuum rzecznego.
Nalezy zaznaczy¢, ze spiralny proces przemieszczania si¢ zwigzkow biogennych w dot
systemu rzecznego zostal zasugerowany juz znacznie wczesniej, w jednej z prac Starmacha
(1956).

Po raz pierwszy na mozliwo$¢ samoistnego oczyszczania wod rzecznych zwrdcit uwage
w 1891 roku Pettenkofer (Cooper i in. 1919). Podkreslit on rowniez fakt, iz rozpuszczony
w wodzie tlen w istotny sposdb wplywa na proces samooczyszczania. Benoit (1971)
zdefiniowal proces samooczyszczania jako czg¢sciowe lub calkowite odtworzenie, stanu
wyjsciowego strumienia, poprzez naturalne procesy. Stan wyjsciowy zostal zdefiniowany
jako moment przed wprowadzeniem (zwykle za posrednictwem cztowieka) okreslonej ilosci
substancji z zewnatrz wystarczajacej pod wzgledem jako$ci i ilosci, aby spowodowaé
mierzalng zmiang fizyczna, chemiczng i / lub biologiczng w charakterystyce strumienia. Nie
bez przyczyny autor odniost si¢ w tej definicji do strumienia jako catosci, a nie jedynie
do medium transportujgcego substancje jakim jest woda.

Wiihrmann (1972) opisat samooczyszczanie jako ogo6t procesow fizycznych, chemicznych
i biologicznych, dzigki ktorym nastgpuje redukcja ilo$ci zanieczyszczen w wodzie.
Biodegradacja substancji organicznych, w wyniku m. in.: mineralizacji, asymilacji,
nitryfikacji czy tez denitryfikacji, prowadzi do samooczyszczania si¢ strumienia. Wedhlug
badacza, asymilacja rozpuszczonych substancji organicznych i substancji biogennych
W wodzie z udzialem bakterii, roslin i zwierzat, jak i proces mieszania i rozcienczania,
mozemy zakwalifikowa¢ do samooczyszczania. Kluczowe w przypadku omawiania procesu
samooczyszczania w strumieniach i rzekach zanieczyszczonych, sg interakcje powodujace
zmiany liczebno$ci pomigdzy poszczegdlnymi grupami organizmow w tym: glondw, grzybow
1 bakterii oraz zwigzane z tym zmiany st¢zen wybranych parametrow wody takich jak
zawarto$¢ tlenu, BZT (biologiczne zapotrzebowanie na tlen) i wybranych zwigzkéw azotu
i fosforu rozpuszczonych w wodzie. Organizmy biorgce udziat w procesie Samooczyszczania
zostaly podzielone przez Uhlman’a (1975) na trzy grupy: polisaproby, mezosaproby oraz
oligosaproby, stad tez koncepcja podzialu wod plynacych (wg. obecnosci organizméw
wskaznikowych) na strefy: polisaprobowa, beta-mezosaprobowa, alfa-mezosaprobowa oraz
oligosaprobowa. Wyznaczenie wspomnianych stref wynika z zaobserwowanej konsekwencji
zmian parametréw wzdluz cieku. Powyzsze obserwacje przyczynity si¢ do wspdiczesnego
rozumienia procesu samooczyszczania wod ptyngcych. Najbardziej kompleksowo proces
samooczyszczania charakteryzuje definicja USEPA (ang.: United States Environmental

Protection Agency). Rozréznia ona procesy prowadzace do: zmniejszania toksycznosci,
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ruchliwoséci, masy, objetosci lub stezen zanieczyszczen na fizyczne, chemiczne i/lub
biochemiczne (USEPA 1999, Malina 2007). Procesy, ktore powoduja te korzystne dla jakosci
srodowiska zmiany, to: adwekcja, dyfuzja, dyspersja, sorpcja, wymiana jonowa i rozpad
fizyczny, chemiczny i/lub biologiczny (Stownik hydrogeologiczny 2002).

Ochrona zdolno$ci samooczyszczania wody przez cieki i strumienie powinna by¢ istotnym
elementem programow ochrony $rodowiska (Ostroumov 2002). Jednak jest to proces nie do
konca poznany, co skutkuje brakiem precyzyjnych wytycznych pozwalajacych na jego
regulacje. W tym celu niezbedna jest kontynuacja badan dotyczacych nie tylko samego
procesu, ale tez poznania §rodowiskowych relacji przyczynowo-skutkowych determinujacych
jego efektywnos¢. Na proces samooczyszczania nalezy spojrze¢ w  szerszym
interdyscyplinarnym kontekscie.

Wsrod abiotycznych czynnikow istotnych w procesie samooczyszczania wod ptynacych
nalezy wymieni¢ przede wszystkim parametry hydrologiczne, takie jak predkos¢ wody,
przeptyw oraz temperatura, determinowane przez uksztaltowanie zlewni tj. geomorfologie
oraz klimat. W grupie czynnikow biotycznych znajda si¢ parametry determinowane przez
,biote” tj.: zdolno§¢ przetwarzania zanieczyszczen przez organizmy, tempo dekompozycji
oraz produkcja pierwotna. Wysoka produkcja pierwotna przyspiesza krazenie spiralne
zwigzkow biogennych w rzece (Newbold i in. 1992) i w rezultacie zwigksza doptyw energii
do wyzszych poziomdw troficznych, okreslajac w ten sposdb pojemnos¢ srodowiska np. dla

ryb (Schiemer i Zalewski 1992).

I.5 Inne parametry abiotyczne i biotyczne w wodach lotycznych

Kajak (1991), wskazuje, ze ilos¢ i jakos¢ wody w kaskadzie duzej rzeki zalezy
W znacznym stopniu od wtasciwej gospodarki w dorzeczu, a wigc bezposrednio od procesow
ekologicznych zachodzacych w matych rzekach. Jednoczesnie powyzsze zalozenie nawigzuje
do koncepcji kontinuum rzecznego (RCC) (Vannote i in. 1980), ktéra sugeruje, ze struktura
zespotow roslin 1 zwierzat wzdluz biegu rzeki jest odzwierciedleniem stopniowych zmian
w zasobach, ktore sg determinowane przez zmiany w czynnikach abiotycznych wraz
z biegiem rzeki. Czynniki abiotyczne (stochastyczne) uwazane sa za pierwszorzedne
W ksztalttowaniu bioty w S$rodowisku zmiennym, podczas gdy rola biotycznych

(deterministycznych) ro$nie w srodowisku stabilnym (Zalewski i Naiman 1985).

Zmiany w hierarchii mechanizméw kontrolujacych dynamike ekosysteméw zostaty ujete
w koncepcji ,,Kontinuum czynnikoéw abiotycznych — biotycznych” (Zalewski Naiman 1985).

Strukture 1 dynamike zespotow roslin 1 zwierzat w wodach plynacych kontrolujg oraz
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ograniczajg dwie grupy czynnikOw: wspomniane wczesniej abiotyczne (fizyczne:
temperatura, parametry struktury siedliska i parametry chemiczne wody) oraz biotyczne
(charakterystyka gatunku wyrazona przez morfologig, fizjologi¢ i behawior oraz interakcje
miedzygatunkowe:: konkurencje, drapieznictwo I pasozytnictwo) (Zalewski i Naiman 1985,
Power i in. 1988).

Dynamika interakcji biotycznych jest nierozerwalnie zwigzana ze zmiennoscig
abiotycznych parametrow ekosystemu rzecznego (Zalewski 1986, Power i in. 1988).
Abiotyczne parametry determinujg zaréwno interakcje biotyczne, jak i trofie¢ (zasoby
pokarmowe) rzeki (Gordon i in. 1992). Z w/w czynnikow, fizyczne sa generalnie bardziej
przewidywalne, mniej zmienne i tatwiejsze do pomiaru, niz biologiczne czy chemiczne
iztego powodu preferowane W monitoringu ekosystemow rzecznych. Komponent
biologiczny reaguje natomiast na okreslony typ siedliska opisanego przez ekologicznie
znaczace parametry fizyczne (np. przeptyw wody, predkos¢ pradu, ksztalt koryta rzecznego,
glebokos¢ wody, typ substratu, obecno$¢ roslinnosci czy zacienienie) i adaptuje si¢ do niego.
Prowadzi to do wniosku, ze na podstawie wybranych parametrow abiotycznych mozna
przewidywac produktywno$¢ czy réznorodno$¢ zespotow organizméw wodnych (Gordon i in.
1992). Doktadnos$¢ takich przewidywan zaleze¢ bedzie od tego, w jakim stopniu pozostate
czynniki, tj. chemiczne (np. zanieczyszczenia), biotyczne oraz trofia, wptywaja na biocenoze

danego ekosystemu rzecznego (Lapinska 1996).

I.5.1 Materia organiczna

Wedlug Rozporzadzenia Ministra Srodowiska z dnia 21 lipca 2016 r. (Dz.U. 2016 poz.
1187, z p6zn. zm.) zawiesiny ogodlne s3 to nierozpuszczone substancje organiczne i mineralne
okreslane w jednostkach wagowych na jednostki objetosci. W ujeciu klasycznej ekologii
naturalne systemy rzeczne sg otwartymi systemami hydraulicznymi znajdujacymi si¢ w
ciggtej rownowadze dynamicznej. Otwarto$¢ ta wynika z tego, ze wzglednie duza proporcja
materii 1 energii pochodzi z otaczajacego ekosystemu ladowego, tzn., funkcjonowanie
systemu lotycznego zalezy od doptywu allochtonicznej materii organicznej. W takim
wypadku, strefa roslinnosci dziata w korycie rzeki / strumienia jak filtr kontrolujacy te
wymiang¢ (Cairns i in. 1992). Martwe elementy ro$lin oraz inny gruby detrytus dostajacy si¢
do ciekdéw, drobne czasteczki pochodzace z wielu zrodet i rozpuszczona materia organiczna
stanowig trzy glowne kategorie martwej materii organicznej (wielko$¢ czastek). Zazwyczaj
wyrdznia si¢ grubo czasteczkowa materic (CPOM - ang.: coarse particulate organic matter,

mniejszg od 1 mm i1 wigksza od 0,5 um), oraz rozpuszczong materi¢ organiczng (ang.: DOM-
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dissolved organic matter, mniejszg od 0,5 um). Lacznie zrodta te mogg dostarczaé znacznie
wigcej energii od energii gromadzonej w samym cieku na skutek fotosyntezy. Wedtug
zatozen RCC, bedacej w latach osiemdziesigtych stymulatorem postepu w ekologii rzek
(Zalewski i Naiman 1985), najwicksze jakoSciowe 1 iloSciowe zmiany w materii
allochtonicznej, dostarczanej do strumieni z otaczajacych ekosystemow lgdowych, zachodza
w gornych odcinkach strumieni — od I do V rzedu. Odcinki te zar6wno pod wzglgdem liczby
strumieni jak i ich catkowitej dlugosci, stanowia ponad 90% systemu rzecznego, a pod
wzgledem powierzchni wody od 30 do ponad 50%. Ponadto witasnie w tych odcinkach
wystepuje najintensywniejsza dekompozycja materii allochtonicznej, dzigki wspomnianej juz
aktywnosci bakterii, grzybow i1 bezkrggowcow (Zalewski i in. 1990).

Czastki zawiesiny bogate w zwiazki fosforu, retencjonowane w obszarach o obnizonej
energii hydraulicznej, umozliwiajacej sedymentacj¢ (plosa, rozlewiska), wspomagaja wzrost
ro$lin w kolejnych sezonach wegetacyjnych poprzez bezposrednie pobieranie przez korzenie
lub cykliczne uwalnianie do plyngcej wody. Materia organiczna pochodzenia
allochtonicznego znajdujaca si¢ w strumieniu, ktéra nie weszla w spiralng cyrkulacje
ze wzgledu na silne zacienie, jest tracona na korzy$¢ duzej rzeki lub zbiornika zaporowego

ponizej w okresie gwattownych przyborow wod (Zalewski i in. 1990).

1.5.2 Zacienienie

Lasy efektywnie wykorzystuja sktadniki biogenne w duzym cyklu zamknietym (Abelho
2001), co skutecznie ogranicza ich odptyw ze zlewni (McElarney i in. 2010). Ponadto
ekstensywnie uzytkowane obszary zalesione zazwyczaj majg szersze 1 bardziej ciagle strefy
buforowe (Booth 1991), ktére chronig systemy wodne, poprzez kontrolowanie odptywu
(Rodgers i in. 2010, Drinan i in. 2013). Natomiast lepszy dostgp $wiatta powoduje wigksza
aktywnos¢ producentéw pierwotnych (PP.) m.in. glonow, a ostatecznym efektem tego jest
przewaga procesow autotroficznych nad heterotroficznymi - respiracja (R) stad (PP/R>1)
w takim odcinku rzeki. Efektem kompleksowos$ci ekotonu, ograniczajacym dostep energii
Swietlnej do rzeki, jest dluzsze retencjonowanie materii organicznej w zacienionych
odcinkach 1 jej okresowe uwalnianie w duzych ilo$ciach w okresie powodzi. Badania,
zmierzajgce do okreslenia ilosci $wiatta, ktére powinno dociera¢ do koryta rzecznego
W zaleznosci od efektéw jakie wywiera ono na strukture i1 biocenoze rzeki, przyczynity si¢ do
rozwoju technik kontroli przede wszystkim produktywnosci pierwotnej. Wykorzystuja one
zarOwno zacienienie naturalne m.in. drzewa i krzewy, jak i sztuczne ostony uzywane

w sadownictwie (Dawson i Kern-Hansen 1979). Dawson i Kern-Hansen (1979) na podstawie
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badan eksperymentalnych zaproponowali, ze optymalna ilo$¢ $wiatta (z punktu widzenia
heterogennosci siedlisk) powinna wynosi¢ ok. potowe warto$ci notowanej dla otwartego
koryta rzeki. Autorzy stwierdzili, ze nie jest wskazane zacienianie koryta w wigkszym stopniu
ze wzgledu na zwigzang z tym nadmierng redukcje¢ lub nawet zanik siedlisk 1 kryjowek dla
ryb i bezkregowcow, ktorych zrodlem pokarmu sg wymagajace $wiatta makrofity. Powyzsza
zalezno$¢ trafnie charakteryzuje koncepcja posredniej kompleksowosci ekotonu (Zalewski
1in. 1994, Zalewski i in. 2003). Zaktada ona, ze optymalne szlaki przeptywu energii oraz
spiralnego obiegu zwigzkéw biogennych mogg by¢ uzyskane w wyniku regulacji produkcji
pierwotnej na obszarach koryt strumieni i rzek poprzez $wiadomg regulacje dostepu $wiatta
do systemu (regulacja zacienienia). Umozliwia to zachowanie optymalnych proporcji
masowych poziomow troficznych oraz bioréznorodnosci. Wedtug Lapinskiej (1996) warto$é
zacienienia koryta rzecznego od 300 do 600 wE cm? s? zapewnia warunki najbardziej
sprzyjajace produktywnos$ci wtornej w rzekach, nieefektywnie wiaczane do obiegu zwigzkow

biogennych.

I.5.3 Biofilm peryfitonowy

Biofilmy to systemy zlozone gtownie z mikroorganizméw fotoautotroficznych (glonow)
I heterotroficznych (bakterii, grzybéw 1 pierwotniakdw), mineraldow nieorganicznych
i polimerow organicznych (Rao 1997). Peryfitonowe glony o duzych, widocznych gotym
okiem plechach oraz formy mikroskopijne mozna podzieli¢c na epiliton (porastajacy
kamienie), epipelon (rosnacy na powierzchni migkkich osadow) i epifiton (rosnacy na innych
roslinach). W rzekach o umiarkowanym i szybszym nurcie, wzrost perifitonu zachodzi
rowniez dynamiczniej, w tym np. Cladophora sp. (Kiitzing) i okrzemek epifitycznych oraz
zmniejsza wystepowanie plytko zakorzenionych makrofitow (np. Batrachium hederaceum L.
czy Callitriche L.) (Hilton i in. 2006).

Wykazano, ze biofilm peryfitonowy szybko odzwierciedla zmiany w $rodowisku, co
umozliwia jego wykorzystanie jako wskaznika oceny stanu ekosystemow wodnych (Guasch
iin. 2003, Lawrence i in. 2004, Porsbring 2007, Ancion i in. 2014). Lear i in. (2009)
wykorzystali badania bakteryjnego DNA ze strumienia wod powierzchniowych w celu oceny
zmian w wyniku wptywu uzytkowania obszaru zlewni. Podobnie, Rotter i in. (2013)
stwierdzili, ze struktura peryfitonu w rzece Laba moze by¢ wykorzystana w celu ekologicznej
oceny wptywu pestycydow na warunki skutecznego wdrozenia Ramowej Dyrektywy Wodne;j

(RDW).
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W wigkszo$ci matych strumieni to glony bentosowe sg dominujgcymi producentami (Wehr
I Sheath 2003). Natomiast bakterie, obficie wystepujace w wodach ptynacych, maja wptyw na
cykl fosforu poprzez rozktad rozpuszczonej, drobnoczasteczkowej i grubo czasteczkowe;j
materii organicznej z autochtonicznych i allochtonicznych zrodet (Pusch i in. 1998).

Mikroby w wyniku proceséw metabolicznych zardwno przyswajaja, jak i uwalniajg fosfor
jako cz¢s¢ procesu dekompozycji, zapewniajac istotne potaczenie tzw. petle mikrobiologiczng
w wiekszosci tancuchow heterotroficznych.

Epifityczne, epilityczne i ptywajace maty perifytonowe oraz fitoplankton asymilujg fosfor
bezposrednio z kolumny wodnej, ,,maty” glonéw nitkowatych moga réwniez opodzniaé
transport fosforu do stupa wody 1 dziata¢ jako "filtry", usuwajac zawieszony czasteczkowy
fosfor z kolumny wodnej (Dodds 2002).

Czynnikami potencjalnie wptywajacymi na populacje organizméw peryfitonowych oprocz
Swiatla s3: temperatura, prad wody, rodzaj podtoza, niszczacy wpltyw wezbran, sktad
chemiczny wody i presja konsumentow (Whitton 1975).

Peryfiton jest waznym zrodtem energii dla niektorych bezkregowcow, szczegodlnie
w plytkich nieocienionych ciekach. Sa one tez miejscem aktywnego, mikrobiologicznego
wigzania DOC (ang.: dissolved organic carbon) (Dahm 2013). Tam gdzie ich biomasa
I aktywno$¢ metaboliczna jest duza, tam réwniez tempo usuwania zwigzkow biogennych
bedzie najwigksze.

Dziatanie mikrobiologiczne polega zatem w duzym stopniu na retencji materii
allochtonicznej zarowno w osadach dennych, w biofilmach na powierzchni bentosowej, jak

I w stalych czgéciach zawieszonych w stupie wody (Droppo 2001).

1.6 Renaturyzacja i rekultywacja strumieni i matych rzek w mysl koncepcji
ekohydrologii

Poprzez renaturyzacj¢ rozumiemy kompleksowy zespot procedur, dziatan, przeksztatcen,
zabiegdw wykonawczych i pielggnacyjnych oraz samoczynnych proceséw przyrodniczych,
majacych na celu przynajmniej cze$ciowe przywrocenie rzece jej stanu naturalnego, lub gdy
jest to nieosiagalne, stworzenie (w ramach istniejacych ograniczen) korzystnych dla fauny
i flory warunkéw zycia. Celem rekultywacji jest poprawa ekologicznego stanu strumienia,
badz rzeki, ale efekt koncowy dziatania nie musi przypomina¢ ,,oryginalnego”, pierwotnego
strumienia (Hobbs i Norton 1996). Powyzsze zabiegi obejmuja wiele technik zwigzanych
Z odtworzeniem hydrologicznych, morfologicznych i ekologicznych cech, ktére zostaty

utracone przez ekosystem wskutek urbanizacji, rolnictwa i1 innych form uzytkowania zlewni.
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Zwtaszcza ekstremalne zaburzenia struktury rzeki, wynikajagce z jej regulacji,
a W szczeg6lnosci kanalizacji, wymagaja prac zmierzajacych do poprawy lub catkowitego
odtworzenia prawidtowo funkcjonujacych siedlisk (Cairns i in. 1992). Renaturyzacja rzek
I strumieni wymaga podejscia multidyscyplinarnego, gdyz dotyczy zarowno hydrauliki rzeki
jak i funkcjonowania biocenozy. Nalezy ja ponadto przeprowadza¢ metodami aktywnymi,
gdyz dzialanie pasywne, czyli pozostawienie strumienia i oczekiwanie na morfologiczne
I biologiczne odnowienie, jest procesem bardzo dlugotrwatym, wymagajacym od 10 do 100
lat (Gordon i in. 1992).

Dotychczasowe podej$cie do kwestii regulacji rzek, majacej na celu przede wszystkim
zmniejszenie ryzyka powodzi poprzez m. in. przyspieszenie odptywu wod z dna doliny
w wyprostowanym korycie rzeki, jest od dtluzszego czasu postrzegane jako dzialanie
kontrowersyjne majac na uwadze negatywne skutki srodowiskowe tych zabiegéw (Tomiatoj¢
1995). Jedna z konsekwencji regulacji koryta strumienia badZ rzeki moze by¢ obnizenie
zdolnosci samooczyszczania. Jest to jeden z argumentdw potwierdzajacych opinig, ze
rezultaty dziatan ograniczajacych si¢ do technicznych prac regulacyjnych na obszarach
stanowigcych obszar zyciowy zwierzat i roslin s niewystarczajace (Zelazo i Popek 2002).

W Polsce, tylko w latach 1990-2000, uregulowano ok. 4377 km rzek. W 2002 roku
zarejestrowano ok. 40 000 km uregulowanych ciekéow, a od 2002 do 2011 ilo$¢ km
zabudowanych technicznie rzek i potokow wzrosta o ok. 1100 km. Wedlug GUS w 2016 r.
biorgc pod uwage catkowitg dtugos¢ rzek i kanatow (75297 km), 37 % (43442 km) stanowity
rzeki uregulowane, a kwota naktadéow na regulacj¢ i zabudowe rzek i potokow gorskich
wyniosta 240 min zi.

Powyzsze dziatania motywowane sa najcze$ciej ochrong przeciwpowodziowsa, jednak
efekt czesto jest odwrotny, a zagrozenie powodziowe wzrasta wraz z wzrostem
zanieczyszczenia wod. Jest to spowodowane gltéwnie niedostatkiem tzw. ,,malej retencji” na
obszarze zlewni. Mata retencja to zatrzymywanie lub spowalnianie sptywu wod w obrebie
matych zlewni, przy jednoczesnym zachowaniu i wspieraniu rozwoju krajobrazu naturalnego
(Mioduszewski 2002). Obszary styczne wod powierzchniowych z terenami intensywnie
uzytkowanymi m.in. rolniczo, obejmujace cieki i rowy melioracyjne, sa szczegdlnie narazone
na zanieczyszczenia ze zrodet obszarowych. Jest to spowodowane wysokim wspotczynnikiem
dhugosci brzegdéw do relatywnie matej objetosci odprowadzanych wod, poréwnujac z duzymi
rzekami (Peterson i in. 1997) oraz siedliska narazonego na dziatalno$¢ cztowieka. Wedtug
Karra i in. (1999) dziatalno$¢ cztowieka moze doprowadzi¢ do:

- zmniejszenia powierzchni siedliska wskutek redukcji meandrow,
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- spadku stabilno$ci substratu dennego i1 brzegdéw kanatu rzecznego,

- ujednolicenia glebokosci wody,

- redukcji struktur urozmaicajacych dno (np. substrat denny, makrofity czy gruby detrytus)

- redukcji roslinno$ci przybrzezne;.

Powyzsze zaburzenia struktury ekosystemow rzecznych zmieniajg naturalnie heterogenne
systemy w homogenne oraz zaklocaja ich roéwnowagg dynamiczng (Brookes 1988).
Przeksztatcenie jakiegokolwiek czynnika tworzacego t¢ roOwnowage, musi by¢
kompensowane zmianami pozostatych. Zatem, efektem zmian struktury przestrzennej rzeki
w wyniku jej regulacji, a zwtaszcza kanalizacji, jest dazenie do ustalenia nowego stanu
rownowagi dynamicznej koryta (Brookes 1988). Taka dziatalnos¢ zaktocajaca jakosé siedlisk
ingeruje zatem w strukture i funkcjonalng taczno$¢ elementéw ekosystemu rzecznego, bedaca
warunkiem istnienia ,.ekologicznie zdrowej zlewni rzecznej”, cechujacej si¢ wysoka
produktywnos$cig biologiczng i bior6znorodnoscia (Karr i in. 1999).

Nowoczesne metody renaturyzacji strumieni pozwalajg na odtworzenie si¢ naturalnej
geometrii kanalu — meandréw oraz sekwencji bystrzy i plos, przywracajac, szczegolnie
rzekom nizinnym, wartosci biologiczne, a takze estetyczne. Metodami odtwarzania sekwencji
bystrzy i plos jest modyfikacja strumienia polegajaca najczgsciej na poglebianiu (progi
denne), budowie tam 1 ostrég oraz dodaniu substratu — zwiru, kamieni, czy sztucznych
struktur, wymuszajagcych wymywanie plos i powstawanie tawic piaskowych, bedacych
podtozem bystrzy (Zelazo 1992).

Ochrona i rekultywacja ekosystemow lotycznych powinna odwotywaé si¢ do metod
wykorzystujacych stopniowo wyksztatcone wtasciwosci ekosystemu, odpowiedzialne za jego
odpornos¢ 1 zdolno$¢ elastycznego reagowania na antropopresj¢. Zatozenie to jest podstawa
koncepcji  ekohydrologii, powstalej w  ramach  Migdzynarodowego  Programu
Hydrologicznego UNESCO (Zalewski i in. 1997; Zalewski 2000). Wedtug tej koncepcji,
poznanie wlasciwosci ekosystemu umozliwi ich wykorzystanie do zarzadzania §rodowiskiem,
poprzez wzajemne regulacje procesoOw biologicznych 1 hydrologicznych (Zalewski 2000).
Zabiegi te maja na celu przywrdcenie cyklom biogeochemicznym (m.in. obieg azotu
i fosforu) ich ewolucyjnie uksztaltowane wlasciwosci oraz podniesienie odpornosci
srodowiska na antropopresje (Zalewski 1997).

Potrzeba lepszego poznania czynnikow regulujacych proces samooczyszczania strumieni
i rzek majacych znaczenie dla racjonalnego zagospodarowania zasobéw wodnych i ich
optymalnego wykorzystania oraz ochrony, byla powodem sformutowania nast¢pujacych

hipotez badawczych w prezentowanej pracy doktorskiej:
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Hi: Sztuczny strumien w skali ,,mezo” jest skutecznym narz¢dziem badawczym do
kwantyfikacji czynnikow abiotycznych i biotycznych w procesie samooczyszczania.

H,: Naturalna zmienno$ci warunkéw s$rodowiskowych oraz zroéznicowanie siedliskowe
wplywa na zmiang hierarchii czynnikéw wptywajacych na samooczyszczanie matych ciekow

w obszarach rolniczych.

Cele badawcze zrealizowano z uzyciem metod zgodnych z zasadami ekohydrologii
(Zalewski 2000, 2002, 2006) w nastepujacych etapach:

Ocena  funkcjonalnosci  sztucznego strumienia w  badaniach  procesow
samooczyszczania wody (I zasada ekohydrologii):

Monitoring 1 ocena dynamiki zmian wybranych parametrow jakosci wody
W poszczegbdlnych fragmentach sztucznego strumienia w wyniku procesu produkcji
i respiracji;

Ocena zmian wybranych parametréow wody w kontekscie hydromorfologicznego
uksztattowania koryta sztucznego strumienia.

Diagnoza relacji przyczynowo-skutkowych pomiedzy abiotycznymi i biotycznymi
czynnikami determinujacymi jako$¢é wody (Il zasada ekohydrologii):

Analiza przyczynowo-skutkowa polegajaca na identyfikacji i hierarchizacji glownych
czynnikéw regulujacych dynamike ekosystemu Sztucznego strumienia wraz z oceng wplywu
tych elementéw na procesy biotyczne i abiotyczne;

Ocena efektywnos$ci procesu samooczyszczania w zalezno$ci od zmiany wybranych
parametrow wody.

Wytypowanie kluczowych parametrow sSrodowiskowych wplywajacych na tempo
samooczyszczania wody w sztucznym strumieniu (I11 zasada ekohydrologii).

Opracowanie wytycznych poprawiajacych jakos¢ wody w strumieniu;

Potencjat i ocena usuwania zanieczyszczen w poszczegolnych strefach systemu: zawiesina
organiczna i zwigzki biogenne;

Udzial najwazniejszych procesOw w ocenie usuwania zanieczyszczen W Kolejnych
fragmentach sztucznego strumienia.

Realizacja powyzszych celow zgodnie z trzecig (ekotechnologiczng) zasada ekohydrologii
opiera si¢ na $wiadomym wykorzystaniu naturalnych, ewolucyjnie wyksztatconych
wlasciwosci ekosystemu, w celu osiggnigcia poprawy jakosci wod ptynacych na obszarach

zlewni rolniczych (Zalewski i in. 1997, Zalewski 2000, 2002).
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II Teren Badan

Sztuczny strumien (Sz.S.) zbudowany zostat w Stacji Terenowej Katedry Ekologii
Stosowanej, Wydziatu Biologii i Ochrony Srodowiska Uniwersytetu Lodzkiego, w Trescie
Rzadowej k. Tomaszowa Mazowieckiego.

Gléwnymi elementami charakteryzujagcymi konstrukcje strumienia bedacego uprzednio
homogennym betonowym kanatem byty zroznicowane siedliskowo sekwencje bystrzy i plos,
wzorowane na naturalnych ekosystemach rzecznych oraz odmienny stopien zacienienia
poszczegolnych odcinkow badawczych (Rycina 2).

Bystrza zréznicowane zostaty pod wzgledem glebokosci i szerokosci koryta, co przetozyto
si¢ na predkos¢ nurtu i frakcje substratu dennego. Do budowy plos wybrano kamienie i zwir
>8 mm. Plosa od bystrz zréznicowane zostaly pod wzglgdem glgbokos$ci, szerokosci oraz
ilosci grubego detrytusu. Gruby detrytus w postaci gatezi i konarow zostal pobrany z
zasilajace] w wode rzeki Strugi. Schemat umiejscowienia, charakter bystrzy i plos wraz z
analizg réznic pomiedzy nimi przedstawiono na Rycinie 3.

Badania w Sz.S. prowadzono w sezonie 2011 od lipca do pazdziernika oraz w sezonie
2012 od maja do pazdziernika w odcinku kontrolnym (OK) i badawczym (OB).

OK o0 dlugosci 40 m w sezonie 2011 podzielony zostat na 2 czesci, kazda po 20 m.
Pierwsza z nich stanowita czg$¢ jasng (stanowisko 1-2), a druga czes$¢ zacieniong (stanowisko
2-3). W sezonie 2012 OK zostal uzupelniony o kolejna jasng cze$s¢ o diugosci 20 m
(stanowisko 3-4), analogicznie do sze$¢dziesigciometrowego odcinka badawczego (Rycina 3).

Odcinek badawczy (OB) o tacznej dlugosci 60 m w obydwu sezonach 2011 1 2012
posiadatl uksztattowang heterogeniczng struktur¢ sekwencji bystrzy i plos w formie progow
sedymentacyjnych z bystrotokiem na catkowitej jego dtugosci, sktadajaca si¢ z czgsci jasnej
(stanowisko 5-6) , czesci zacienionej (stanowisko 6-7) oraz drugiej czesci jasnej (stanowisko
7-8) (Rycina 3). Kazda cz¢s¢ OB posiadata dlugosé 20 m tak, jak w przypadku OK.

Koryto OB uksztaltowane zostalo przy uzyciu otoczakéw, zwiru i piasku. Dodatkowo
brzegi zostaly umocnione darnig chronigcg przed erozja (Rycina 2). Po wypehieniu odcinka
OB woda, dno plos zostato naturalnie uzupelnione w sedymentujaca zawiesing pochodzaca ze
strumienia zasilajgcego, tak aby uzyskaC stabilizacje pomigdzy procesami transportu
i akumulacji. Skonstruowane plosa miaty wieksza obj¢tosé niz bystrza i byty glebsze, tak aby
cechowata je mniejsza predkos¢ wody. Doktadne wartoSci powyzszych parametréw
morfometrycznych zostaly opisane w rozdziale IV. Wyniki: ,,Profil hydromorfologiczy”.

Migzszo$¢ osadow mierzono przy pomocy nacechowanej, z doktadnoscig do 1 mm, sondy.
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Ptaskg niezaostrzong czg¢$cig mierzono glebokos¢ na ktorej zaczynata sie¢ warstwa osadow,
natomiast zaostrzong strong badano catkowita glebokos$¢ stupa wody z warstwg osadow.
Poboru osadoéw dokonano przy zastosowaniu cylindra PCV o $rednicy 10 cm. Mapy
miazszosci osadow wykonano w programie Surfer” wersja 8.

Poréwnanie zréznicowania siedliskowego glebokosci oraz predkosci przeptywu w plosach
I bystrzach miato na celu ocen¢ konstrukcji Sz.S w odniesieniu do morfologii naturalnych

ciekow oraz ich funkcjonalnosci w badaniach procesu oczyszczania.

3,9 [m]
A

[ |

1,4[m){ \!QO’(S[mg] /
\ﬁ_l }

1,5 [m]

Rycina 2. Przekréj poprzeczny wraz z wymiarami betonowego Kkoryta
oraz usytuowaniem Sztucznego Strumienia (Sz. S.).

W obu sezonach 2011 i 2012 wprowadzono zacienione fragmenty w OK i OB w celu
symulacji zacienienia wytwarzanego przez strefy ekotonowe i drzewa. Pomiar
nastonecznienia prowadzony byt w czgsci jasnej 1 ciemnej w OK 1 OB, a nastgpnie usredniony
(Tabela 1). Przy uzyciu fitofotometru Foto-radiometr HD2302.0 w odmiennych warunkach
pogodowych dokonano pomiaru promieniowania fotosyntetycznie czynnego z rozrdznieniem
na czes$ci jasne (SLO) i zacienione (ZAC) w Sz.S. (Rycina 3). Naswietlenie/zacienienie
okreslane byto przy uzyciu urzadzenia mierzacego zakres fal §wietlnych dostepnych dla
procesu fotosyntezy PAR (ang.: Photosynthetically Active Radiation), mierzonych w molach
fotonéw w przedziale 400700 nm (Rutherford i in. 1997).
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Tabela 1. Wyniki pomiaréw naslonecznienia

Data pomiaru %dé'?ng) Nas(lszg)z nienie Zacienienie %
2011.07.20 SLO 1196,3 0%
2011.07.20 ZAC 35,50 97%
2011.07.24 SLO 257 0%
2011.07.24 ZAC 9,63 96%
2011.07.25 SLO 414,4 0%
2011.07.25 ZAC 18,64 96%
2012.08.08 SLO 402,2 0%
2012.08.08 ZAC 94,95 76%
2012.08.10 SLO 550,7 0%
2012.08.10 ZAC 93,86 83%
2012.09.28 SLO 216,9 0%
2012.09.28 ZAC 55,31 74%

SLO — cz¢é¢ stoneczna; ZAC — czes$¢ zacieniona,

(PAR [pmol m?s™]).

Zroznicowanie hydromorfologiczne w OB i podzial na fragmenty o odmiennej ekspozycji

na $wiatlo w OK i OB byto podyktowane trescia przyjetej do weryfikacji hipotezy Hy i Ha,
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PLOSO
*RELATYWNIE WIEKSZA GtEBOKOSC
WOoDY
*SPADEK PREDKOSCI WODY
*DROBNE FRAKCIE DENNE
*PRZEWAZA PROCES SEDYMENTACII
FRAKCJI ZAWIESINY
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BYSTRZE
*WYPLYCENIE DNA
*WZROST PREDKOSCI WODY
*WIEKSZE FRAKCJI ( PIASEK | ZWIR)
*PRZEWAZA PROCES TRANSPORTU
ZAWIESINY

60 M ODCINEK KONTROLNY (OK)*

*EFEKT ZACIENIENIA

L

60 M'ODCINEK BADAWCZY (OB

Rycina 3 (A) Schemat OK (odcinek kontrolny) oraz OB (odcinek badawczy) w Sz.S.;

*w sezonie 2011 OK 40m.
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Rycina 3 (B). OB -odcinek badawczy Sz.S. 23.05.2012.

1.1 Zrédio wody

Zrédtem wody dla sztucznego strumienia byt strumien I-rzedowy rzeki Strugi znajdujacy
swoje ujScie w zatoce Zbiornika Sulejowskiego (woj. 16dzkie, pow. piotrkowski). Zgodnie
z klasyfikacja JCW Struga” o kodzie: PLRW20006254349 jest zaklasyfikowana do
6 kategorii wod: ,,Potok wyzynny weglanowy z substratem drobnoziarnistym na lessach
i lessopodobnych” (Zgodnie z zalacznikiem nr 6 do rozporzadzenia Ministra Srodowiska
zdnia 9 listopada 2011 r.w sprawie klasyfikacji stanu ekologicznego, potencjatu
ekologicznego 1 stanu chemicznego jednolitych czesci wod powierzchniowych (Dz. U. 2016
poz. 1187).

Strumien ten nie ma wyraznych Zrédel. Swdj poczatek bierze w mieszanym borze
z bogatym podszyciem. Na obszarze leSnym obserwuje si¢ przewage sosny oraz liczne
wystepowanie olchy (Alnus glutinosa (L.) Gaertner), debu szyputkowego (Quercus robur L.),
leszczyny pospolitej (Corylus avellana L.) i brzozy brodawkowatej (Betula pendula Roth).

Strumien Struga plynie przez teren krasowy. Otaczaja go rdzne typy zlewni oraz strefy
ekotonowe woda/lad, w tym wilgotne lasy lisciaste, suche lasy iglaste, oraz pola uprawne
(Kurowski 1995).

Il Materialy i Metody
W trakcie poboru probek w monitoringu cyklicznym oraz w trakcie poboru probek

w ramach eksperymentow uzupetniajagcych w sezonie 2011 oraz 2012, parametry fizyczne
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wody byly oznaczane in situ, podczas gdy parametry chemiczne i biologiczne ex situ, po
uprzednim utrwaleniu probek w laboratorium terenowym w Stacji Terenowej Tresta UL.
Monitoring parametréw Srodowiskowych, obejmowal parametry fizyczne wody: temperaturg,
przeptyw, przewodnos¢, pH, tlen rozpuszczony oraz zawiesing Organiczna.

Wsrod chemicznych parametrow nalezy wymienié: fosfor ogélny, fosfor fosforanowy, azot
ogoblny, azot azotanowy. Dodatkowo w sezonie 2012 wykonano chemiczng analiz¢ zawarto$ci
azotu azotanowego podczas monitoringu on line (Rozdziat 1V.4). Parametry biologiczne,
takie jak zawarto$¢ chlorofilu a, oraz pomiar dynamiki procesu dekompozycji materii
organicznej oznaczano na podstawie ubytku biomasy lisci olszy czarnej (Alnus glutinosa).
Oznaczano réwniez ogdlng liczebnos¢ bakterii w biofilmie.

Analiza zmian parametrow fizykochemicznych wody wzdluz OB wzgledem OK podczas
monitoringu cyklicznego skonfrontowana z analiza wynikow zebranych podczas
eksperymentéw uzupelniajagcych miala na celu wytypowanie kluczowych parametrow

wplywajacych na tempo samooczyszczania wody.

III.1 Cykliczny monitoring sztucznego strumienia-pobor prébek

W monitoringu cyklicznym zintegrowane probki wody pobierane byty: w sezonie 2011 od
2011.07.24 do 2011.10.22 oraz w sezonie 2012 od 2012.05.23 do 2012.10.23. Do
szczegblowe] analizy wybrano terminy wg. Kkryterium istotnych zmian: 2011.07.25,
2011.08.04, 2011.08.30 i 2011.09.05 oraz 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06 i 2012.09.17.

W sezonie 2011 probki pobierane byly z trzech stanowisk OK oraz z czterech stanowisk
OB. W sezonie 2012 zaréwno w odcinku OK jak i OB probki pobierane byty z czterech
stanowisk (Rycina 4, Rycina 5).

W trakcie pomiaru parametréw fizycznych in situ pobierana byta probka z ktorej 1L
przeznaczano do pomiaru zawarto$ci zawiesiny, 1 L do oznaczen zawartosci chlorofilu a, 25
mL bylo utrwalane do dalszych oznaczen zawartosci azotu ogdlnego i fosforu ogodlnego,
kolejne 25 mL wody filtrowano przez saczek Whatman GF/C o nominalnej $rednicy poréw

0,45 pm i utrwalono do oznaczen form jonowych azotu i fosforu.
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Rycina 4. Schemat stanowisk pomiarowych (1-8) podczas cyklicznego monitoringu
w Sz.S. w sezonie 2011.

Odcinek kontrolny

Odcinek hadawczy
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20m 20m 20m 20m 20m 20m
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stanowiska poboru probek wody (1-8)-monitoring cykliczny

stanowiska eksperymentalne  (1A-9P)—krotkoterminowe  eksperymenty, A-kontrola,
B-bystrze, P—ploso,

Rycina 5. Schemat stanowisk pomiarowych podczas cyklicznego monitoringu w Sz.S.
w sezonie 2012,

Obliczanie dobowego tadunku zanieczyszczen i jego redukcji

Ladunek dobowy parametrow zawiesiny organicznej, fosforu ogdélnego, azotu ogdlnego,
obliczono wedtug wzoru (Manual 2004):

L=C*T*Q

L—tadunek zanieczyszczen na dobe [mg 24h]

C—stezenie zanieczyszczenia [mg LY

Q-przeptyw hydrauliczny [L sek™]

T—czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund 24h™)

II1.1.1 Parametry fizyczne
Parametry fizyczne: temperatura wody, zawarto$¢ tlenu, pH, oraz przewodno$¢ byly
rejestrowane in situ z uzyciem sondy wieloparametrowej YSI Professional Plus, w tym

samym czasie pobierano probki wody do dalszych analiz.
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Zawiesina organiczna w wodzie

Zawarto$¢ rumowiska unoszonego w kazdej probce byta okreslana poprzez filtrowanie
wody o znanej objetosci (V) przez saczek Whatman GF/F o masie (mp). Nast¢pnie wazono
saczek wraz z rumowiskiem po uprzednim wysuszeniu go w cieplarce laboratoryjnej
w temperaturze 105°C (m;) w czasie t=4h, oraz po spaleniu go w piecu muflowym
w temperaturze 550°C (m,) w czasie t=2h. Zawarto$¢ [mg L™] rumowiska catkowitego (Ucqt)
oraz frakcji mineralnej (Umin,) i organicznej (Uorg ) okreslano wedtug wzorow:

U ca=(m1-mo)/V

U min.=(mz-mo)/V

U org.=U cat. — U min.

Przeptyw wody w odcinku badawczym sztucznego strumienia

Budowa sztucznego strumienia pozwolita na pomiar natezenia przeptywu w OB metoda
podstawionego naczynia, ktéra jest doktadng metoda pomiaru przeptywajacej wody przez
uktad (Wigzik i Bardzik 1993, Pociask-Karteczka 2003). Pomiar realizowany byt w terminie
monitoringu cyklicznego wody w sezonie 2011 i 2012 zgodnie z harmonogramem poboru,

oraz w terminach eksperymentéw uzupetniajacych zwigzanych ze zrzutem zanieczyszczen.
II1.1.2 Analiza parametréw chemicznych wody

Analiza fosforu ogdlnego

Oznaczenie ilosciowe fosforu ogdlnego (ang.: total phosphorus TP) zostalo wykonane
zmodyfikowang metoda molibdenianowa z mineralizacja nadsiarczynem z kwasem
askorbinowym (Golterman i in. 2004) zgodnie z PN-88/C-04537.04., przy uzyciu preparatu
Oxisolve® Merck reagent (Merck, Darmstadt, Germany) z wykorzystaniem Merck MV 500
Microwave Digestion System.

Analiza azotu ogdlnego

Analiza zawartosci azotu ogélnego (ang.: total nitrogen TN) zostata wykonana wedtug
procedury No. 10071 HACH (1997), z zastosowaniem mineralizacji z nadsiarczanem,
z wykorzystaniem fiolek testowych N Tube. Cato$¢ procesu oznaczania odbywata si¢ zgodnie
z procedurg zamieszczong przez producenta pod adresem http://www.hach.com. Zakres

oznaczen TN wynosit 0-25 mg L™ (Hach ®).
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Analiza fosforu fosforanowego, azotu azotanowego, azotu azotynowego i azotu
amonowego (P-P0O4, N-NO3, N-NO2, i N-NH3)

Analiza zwigzkéw chemicznych takich jak rozpuszczalne formy azotu i fosforu zostata
wykonana przy uzyciu chromatografii jonowej (Dionex ICS-1000) z mozliwoscig analizy
jakosciowej 1 iloSciowej rozpuszczonych jonow przy wykorzystaniu = kolumny
chromatograficznej (lon Pac CS15). Wykorzystano procedure opisang wczesniej przez Gagala
i in. (2014).

I11.1.3 Analiza parametru biologicznego-chlorofil a

Chlorofil a (chl a) byt analizowany metoda ekstrakcji na zimno na saczku GF/C,
Zuzyciem acetonu oraz oznaczany iloS§ciowo przy uzyciu spektrofotometru zgodnie
z metodyka opisang w pracy Lawton i in. (1999). Uzyto 90% acetonu (C3HgO) i prowadzono
24-48 h inkubacje, nastepnie probki odwirowano 15 min przy 3000 obr/min. Na koniec probki

oznaczano przy dtugosci fali 664 nm i1 750 nm.

II1.2 Eksperymenty uzupeiniajace

Na eksperymenty uzupetniajace sktadaty sie:

analiza krotkoterminowa zmian parametrow fizyko-chemicznych wody (temperatura,
przewodnos¢, pH, tlen rozpuszczony, zawiesina organiczna, przeplyw, N-NOs i P-PQO,)
w trakcie kontrolowanego doptywu tadunku biogenow;

monitoring on line OB;

analiza dynamiki procesu dekompozycji;

analiza biofilmu peryfitonowego na wertykalnych powierzchniach badawczych.

II1.2.1 Analiza zmian parametrow fizyko-chemicznych wody w trakcie
kontrolowanego doptywu zwiazkéw biogennych

W trakcie jednego z eksperymentéw uzupelniajacych w analizach krétkoterminowych
badano zmiany warto$ci wybranych parametréw fizykochemicznych wody w OB po aplikacji
zwigzkow azotu 1 fosforu w postaci komercyjnie dostepnych nawozow (doktadny opis sktadu
preparatow ponizej). Zrzutu nawozow dokonywano w OB.

W terminach 2012.08.24, 2012.08.29 i 2012.09.06 w OB podawany byl naw6z na bazie
azotu. W terminie 2012.09.11 podana zostala mieszanina nawozow zawierajacych azot
i fosfor.

Celem eksperymentu byto przeanalizowanie dynamiki zmian stgzenia rozpuszczonych

sktadnikow roztworu nawozowego. W wodach powierzchniowych podlegaja one
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abiotycznym procesom, takim jak adsorpcja, desorpcja, stracanie 1 rozcienczanie 0raz
biotycznej asymilacji przez organizmy. Analizie towarzyszyl uprzedni pomiar przeptywu,
predkosci wody i oszacowanie zmiany stezenia analizowanych biogenow. Metoda opisana
przez Payn (2005), ktora zostala wykorzystana w pracy, wymagata wykonywania wielu
zrzutdbw zwigzkow biogennych o réznych stezeniach, w odstepach czasu. Ogolna konstrukcja
doswiadczenia zaktadata uwalnianie rozpuszczonych sktadnikéw roztworu 0 znanym
stezeniu, przy statej predkosci, w strumieniu, w czasie od jednej do kilku godzin
i dokonywania pomiarOw ponizej tego punktu na stanowiskach pomiarowych poprzez
pomiary zmian st¢zen znacznika oraz substancji badanych.

Uzyto jednosktadnikowych lub ztozonych roztworow w potaczeniu z konserwatywnym
znacznikiem chemicznym w celu oszacowania utraty wybranych zwigzkow wzdluz OB
strumienia w stosunku do wskaznika (np. Demars 2008). Jako nieaktywny biologicznie
znacznik zastosowano niejodowany chlorek sodu (NaCl). NaCl jest substancja, ktora
W postaci rozpuszczonej wystepuje w wielu strumieniach w stgzeniach, ktore znacznie
przekraczaja potrzeby biologiczne. Dlatego NaCl jest czgsto uzywany jako wskaznik
w badaniach przemian i transportu zwigzkéw chemicznych w wodach ptynacych (np. Triska
i in. 1993).

W eksperymencie ze wzbogacenia wody w azot, jako gtéwne zrodlo azotu uzyto nawodz
dostepny w obrocie, 0 nazwie handlowej Florovit. Jest to nawéz dolistny i doglebowy,
nietoksyczny dla ludzi, zwierzat i owadow. Sktad nawozu: 3% (N) azot ogdlny; 2,3 % (N)
azot amidowy; 0,7 % (N) azot azotanowy; 2 % (K) potas w przeliczeniu na K rozpuszczalny
w wodzie; 70 mg L™ (Cu) miedz catkowita; 400 mg L™ (Fe) zelazo catkowite; 170 mg L™
(Mn) mangan catkowity; 20 mg L™ (Mo) molibden catkowity; 150 mg L™ (Zn) cynk
catkowity oraz (Ca) wapn, (mg) magnez, (S) siarka, (B) bor oraz substancje btonkotworcze;
pH roztworu 3,3-4,3. Zalecane przez producenta rozcienczenie: 5 mL nawozu na 2 L wody
(1:400).

Podczas kazdego kolejnego terminu eksperymentu, 5 L roztworu nawozowego
wzbogacono o w/w znacznik konserwatywny NaCl w ilosci 125g. Nastepnie nawoz ptynny
byt rozcienczany woda ze strumienia w stosunku 1:2 (1,66 L nawozu na 3,33 L wody ze
strumienia) tak, aby mieszanine zanieczyszczen uzyta kazdorazowo stanowito ok. 10L
mieszaniny rozcienczonego nawozu azotowego Florovit.

Dodatkowo, w eksperymencie ze wzbogaceniem wody w azot i fosfor, mieszanina
zawierajaca azot byta uzupetniona o nawéz o nazwie handlowej Substral, jako gtowne zrodto

fosforu. Jest to wysoko wydajny koncentrat nawozu. W 100% rozpuszczalny w wodzie. Sktad
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nawozu: azot (N) ogdlny 10%, w tym azot amonowy 4,9%; azot azotanowy 5,1 %;
pieciotlenek fosforu (P,0s) 30%; tlenek potasu (K;0) 20% oraz mikrosktadniki pokarmowe:
bor (B) 0,01%; miedz (Cu) 0,004 %; schel. EDTA,; zelazo (Fe) 0,05%; schel. DTPA; mangan
(Mn) 0,03%; molibden (Mo) 0,01% i (Zn) 0,003%. W roztworze nawozowym zawierajgcym
azot i fosfor kazdorazowo na 10 L mieszaniny uzyto 33,33 g nawozu fosforowego Substral.

Doptyw ladunku roztworu zwigzkéw biogennych odbywat si¢ przy uzyciu pompy
perystaltycznej (Millipore MasterFlex XX80 ELO 04). [los¢ dozowanego roztworu zwigzkow
biogennych wynosita ok. 1 mL sek 1 przy przeplywie strumienia = 1L sek. Czas trwania
jednego zrzutu mieszaniny wraz z poborem probek trwat w przyblizeniu ok. 5 godzin. W tym
ok. 3 godziny czasu stanowit zrzut zwigzkow biogennych do uktadu.

W wyniku dozowania uzyskano stgzenia wyjSciowe w wodzie strumienia oznaczone
ilosciowo na stanowisku nr 5 OB znacznie ponizej wartosci 17 mg Lt N-NO3 przyjetej za
toksyczng w  ekosystemach wodnych w testach ostrej toksycznosci  (96h)
(Camargo i Alonso 2006).

Ilo§¢ pobranych probek z jednego stanowiska w trakcie trwania jednorazowego
eksperymentu wyniosta $rednio 10 probek na jedno stanowisko OB.

Po skalibrowaniu uktadu wzbogacania, mieszanina byla dozowana do OB przed
pierwszym odcinkiem jasnym, przed stanowiskiem 5. W trakcie eksperymentu pobor probek
mial miejsce na stanowisku 5, za pierwszym odcinkiem jasnym OB (stanowisko 6), za
odcinkiem ciemnym OB (stanowisko 7) oraz za drugim odcinkiem jasnym (stanowisko 8)

zgodnie ze schematem poboru OB dla monitoringu cyklicznego (Rycina 5).

II1.2.2 Monitoring on line OB

Monitoring catodobowy wykonano przy uzyciu systemu pomiarowego firmy HACH-
LANGE w terminie od 2012.08.14 do 2012.09.25. Funkcje¢ rejestratora spetniato urzadzenie
centralne z wyswietlaczem oraz przylaczami kablowymi do sond pomiarowych wybranych
parametrow (Rycina 6). Monitoring on line obejmowatl nastepujgce parametry: temperaturg
wody, tlen rozpuszczony oraz azot azotanowy (N-NOs). Okres rejestracji parametrow wynosit
43 doby. Sondy monitorujgce umieszczone zostaty przed pierwszym fragmentem jasnym OB
(stanowisko 5) oraz za drugim odcinkiem jasnym OB (stanowisko 8). Taka lokalizacja
umozliwila obserwacj¢ zmian zachodzacych na catej dlugosci OB.

Czestotliwo$¢ probkowania uktadu w trakcie obserwacji pozwolila na zgromadzenie 11726
wynikow dla temperatury i tlenu na stanowisku 5, oraz 12242 analogicznych wynikoéw na

stanowisku 8. Dla azotu azotanowego N-NOj; na stanowisku 5 zarejestrowano 19426
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pomiardow, a dla stanowiska 8, odpowiednio 19457 ktore byly realizowane on line metoda

spektrofotometryczna.

Rycina 6. Wieloparametrowy modul rejestrujacy on line Hach-Lange w OB Sz. S.

Redukcje stezenia monitorowanego N-NO3 na stanowiskach od 5 do 8 obliczono zgodnie
Z rownaniem (zaadaptowano z O'Neill i in. 2011):

Cs—Cg= Redukcja stezenia 0znaczanego parametru

gdzie:

Cs-stezenie parametru na wejsciu (stanowisko 5)

Cg—stezenie parametru na wyjsciu (stanowisko 8)

Procentowa redukcja stezenia obliczona zostata zgodnie z rownaniem:

% Redukcja = [100—(Cg * 100)/Cs]

I11.2.3 Analiza dynamiki procesu dekompozycji
W sezonie letnim 2011 (od lipca do pazdziernika) oraz w sezonie 2012 (od maja do

pazdziernika) dynamika procesu dekompozycji szacowana byla z wykorzystaniem
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standardowego substratu lisci olszy czarnej (A. glutinosa), rosliny o szerokim zasi¢gu
geograficznym w Polsce. Wszystkie liscie pochodzily z tego samego obszaru, by do minimum
zmniejszy¢ réznice sktadu chemicznego materiatu (Lecerf i Chauvet 2008). Liscie zbierane
byly zaraz po opadnigciu ich na podtoze jesienig. Po zebraniu material zostal wysuszony na
powietrzu, do uzyskania statej masy. Nastepnie kazdorazowo zwazona porcja lisci (masa 3g)
po zwilzeniu zostala umieszczona w woreczkach. Woreczki z li§¢émi mocowane byty za
pomoca nylonowych linek w siedliskach pradowych na dnie koryta Sz.S. na podstawie
eksperymentu Ferreira i in. (2006). Instalacja substratu podlegajacego dekompozycji
w sezonie 2011 miata miejsce 29 czerwca, a w sezonie 2012 - 10 sierpnia. Terminy poboru
probek do analiz byly nastepujace: 2011.07.29, 2011.08.12, 2011.09.05, 2011.11.12,
2012.09.25, 2012.10.25 oraz 2012.11.23.

Po procesie inkubacji tak przygotowanych lisci zebrane woreczki byly transportowane
w indywidualnych workach strunowych w pojemnikach z lodem do laboratorium, gdzie
niezwlocznie zostalty przygotowane do dalszych analiz. Material z kazdego woreczka zostat
wyplukany, a bezkregowce wodne oraz frakcje mineralna zostaty oddzielone od materiatu na
sicie 0 oku 200 um (Fleituch 2010).

Wyniki zostaly przedstawione w procentach w stosunku do suchej masy [g]. W celu
oszacowania roznic predkosci dekompozycji materii organicznej w Sz.S. uzyto suchego
substratu lisci. Sucha masa lisci zostata wysuszona w temp. 60 °C przez 4 h i przygotowana
do wazenia. W kazdym przypadku odwazono wysuszony substrat liSci o masie 3g
Z wykorzystaniem no$nika z elastanu (drobne oczka <0,25 mm), oraz w no$nikach z siatki
0 $rednicy =1 mm. Nosnik z elastanu z powodu ggstego oczka siatki <0,25 mm stanowit
utrudnienie dostgpu bezkrggowcow do substratu. Nosnik z nylonowej siatki =<1 mm nie
utrudnial dostepu bezkregowcoOw do substratu.

Szczegblowy schemat rozmieszczenia materii organicznej znajduje si¢ na rycinie 5.
Stanowiska pomiarowe zlokalizowane zostaty w stonecznej (SLO) i zacienionej (ZAC) czgsci
OK (punkty 1A, 2Ai 3A) oraz SLO i ZAC czgéci OB z rozrdznieniem na siedliska bystrza
(BYS) oraz plosa (PLO) (punkty 4B, 5P, 6P, 7B, 8B i 9P). Pobrana sucha masa byta usuwana
z noénika i suszona w cieplarce w temperaturze 60 °C, w czasie 4 h, a nastepnie wazona po
osiggnigciu temperatury pokojowe;j.

Réznica pomigedzy masg wyjsciowa m; a masg po czasie ekspozycji stanowit ubytek
biomasy wynikajacy z procesu dekompozycji (Stout 1989). Obliczenia wykonywano wedtug

nastepujacego Wzoru:
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100% * m,
X =——
my

gdzie:
M;: masa poczatkowa substratu (3g)

m,: masa koncowa substratu

II1.2.4 Analiza biofilmu peryfitonowego na wertykalnych powierzchniach
badawczych
Biofilm z wertykalnych powierzchni badawczych analizowany byl pod katem zawarto$ci
chlorofilu a oraz ogoélnej liczby bakterii (Rycina 7). Terminy poboru byly nastgpujace:
2012.06.18, 2012.06.23, 2012.06.28, 2012.07.14, 2012.07.19, 2012.07.24, 2012.08.28,
2012.09.01 i 2012.09.04. W eksperymencie zostaly uzyte szkielka podstawowe
mikroskopowe jako matryce do poboru probek biofilmu (Yang 2005).

TNAEY : ‘
‘ N

b, N ‘ ‘
3 h

Rycina 7. Wertykalne powierzchnie badawcze; przed instalacja w Sz.S. (po lewej);
porosni¢te biofilmem w OB Sz.S. (po prawej).

Analiza chlorofilu a (chl a) na wertykalnych powierzchniach badawczych

Biofilm peryfitonowy zebrano za pomoca techniki ekspozycji w toni wodnej
mikroskopowych  szkietek  podstawowych  unieruchomionych  na  podstawach
z nieszkliwionych ptytek ceramicznych (Genter i in. 1987, Belanger i in. 1993).

Analize zawartosci chl a na wertykalnych powierzchniach badawczych przeprowadzono
przy uzyciu ceramicznych podstaw umieszczonych na podlozu koryta sztucznego strumienia
na ktorych zainstalowano pod katem 90°C mikroskopowe szkietka podstawowe przy uzyciu
silikonu. Powierzchnie badawcze umieszczone w nurcie strumienia umozliwity swobodny
dostep mikroorganizméw do plaszczyzn omywanych przez wodg strumienia wg. schematu

rozmieszczenia ptaszczyzn badawczych w Sz.S. (Rycina 5).
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Zawarto$¢ chl a po czasie ekspozycji 5, 10 i 15 dni, byta pobierana z catej powierzchni
ostrym narzgdziem do roztworu wodnego 1 filtrowana przez saczki GF/C. Nastepnie

postepowano jak w przypadku oznaczenia chl a w monitoringu cyklicznym.

Szacowanie ogdlnej liczby bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych

W celu oceny liczby bakterii byty pobierane probki biofilmu z wertykalnych powierzchni
badawczych umiejscowionych w sztucznym strumieniu zgodnie ze schematem (Rycina 5). Do
czasu analizy wertykalne powierzchnie badawcze, w postaci nosnika biofilmu
peryfitowanego, przechowywane byty w roztworze 3% formaliny w 4 °C (Furtado i Kasper
2000). Nastepnie powierzchnie kazdej probki byly wytrzgsane do roztworu przy wartoSci
obrotow 3000 obr/min. Powstata zawiesina bakterii w tak przygotowanym roztworze byta
filtrowana przy uzyciu dwoch rodzajow filtrow. Wstepnie uzyto filtrow membranowych,
celulozowych 0,2 pum, ¢ 25 mm (biatych), nastepnie do przygotowania preparatu
mikroskopowego uzyto filtrow membranowych poliweglanowych 0,2 pm ¢ 25 mm
(czarnych) (Porter i Feig 1980). Oznaczanie prowadzono przy uzyciu mikroskopu
epifluorescencyjnego z lampg UV (powigkszenie > 1000 X, obiektyw immersyjny 100 X,
okular siatkowy 10 x) wyposazonego w filtr do fluorescencji UV-2A (EX 330 — 380 nm, DM
400 nm, BA 420 nm). Nastgpnie przy pomocy barwnika fluorescencyjnego DAPI (4',6-
diamidyno-2-fenyloindol) oznaczono ogolng liczbe bakterii w probce. Zasada oznaczania
z uzyciem DAPI opiera si¢ na zjawisku w ktorym nieaktywny fluorescencyjny barwnik
wigzac si¢ z dwuniciowym DNA obecnym w komorkach bakterii tworzac kompleks silnie
fluoryzujacy w kolorze niebieskim po pobudzeniu $wiattem UV A=365 nm. Wybarwione
komorki (tj. genofory bakteryjne emitujace niebieski S$wiatto) w probkach wody
przesaczonych przez filtr membranowy zostaly policzone bezposrednio na filtrze, pod
mikroskopem epifluorescencyjnym zaopatrzonym w filtry (ekscytacja A=365 nm, emisja
A=420 nm) dla widma barwnika DAPI. Analizy te zostaly wykonane zgodnie z metodyka
Buesing (2005).

Obliczenia:

nxSf

T SexV

N — liczba bakterii (bakterie mL™)
n — srednia liczba bakterii policzonych w 1 matym kwadraciku ($rednia liczba bakterii ze
wszystkich zliczonych kwadracikow /pol)

St — powierzchnia filtra z osadzonymi bakteriami (mm?)
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Sk — powierzchnia matego kwadracika, w ktorym liczono bakterie (mmz) (catkowita
powierzchnia, z ktdrej liczono bakterie)

V — objetos¢ probki wody przesaczonej przez filtr (mL)

II1.3 Analiza statystyczna wynikow

Dla wszystkich analizowanych stanowisk badawczych w Sz.S. wyznaczono podstawowe
wartosci statystyczne ($rednia z odchyleniem standardowym, minimum i maksimum) dla
kazdego z analizowanych parametrow fizykochemicznych.

Podczas analizy statystycznej danych zebranych w sezonie 2011 i 2012 nastgpujace
parametry posiadaty rozktad normalny: dla sezonu 2011: Ca®* W=0,98087, p=0,52595 i N-
NO3; W=0,95926, p=0,05984; oraz dla sezonu 2012: O, W=0,97002, p=0,05694. Normalnos¢
rozktadu dla badanych parametrow zbadano testem Shapiro-Wilka dla p<0,05. Rozktad
normalny wykazaty nastepujace parametry: O,: W=0,99211, p=0,99288; pH: W=0,96326,
p=0,21610; N-NO,: W=0,95097, p=0,08186 dla terminu 2012.09.17.

Pozostate parametry nie posiadaty rozkladu zgodnego z normalnym dlatego niezbedne
byto zastosowanie testow nieparametrycznych. Jezeli liczba (n) probki nie byta wystarczajgco
duza, aby sprawdzi¢, czy dane sa dystrybuowane zgodnie z rozkltadem Gauss’a do dalszej
analizy wybrano testy nieparametryczne. Przyjeto prawdopodobienstwo testowe p<0,05.
Analize statystyczng wynikow wykonano przy uzyciu programu Statistica 7.

Wyniki wykonanych eksperymentow poddano analizie statystycznej przy uzyciu testu
kolejnosci par Wilcoxon’a, testu U Mann-Whitney’a, testu Kruskala-Wallisa, test

nieparametryczny korelacji Spearman’a oraz algorytmu k-NN (najblizszych sgsiadow).

Test kolejnosci par Wilcoxona

Test kolejnosci par Wilcoxona zostat uzyty do zbadania statystycznej istotnosci pomigedzy
zmiennymi zebranymi podczas: monitoringu cyklicznego (parametry fizyko-chemiczne wody
i chl a).

Test U Mann-Whitney
Test nieparametryczny Mann’a-Whitney’a dla danych niezaleznych zostat uzyty do analizy
statystycznej istotno$ci zmiennych zebranych w trakcie eksperymentu uzupelniajacego

dotyczacego dekompozycji materii organicznej w Sz.S. dla dwdch préb niezaleznych

(Wilcoxon, 1945, Mann i Whitney 1947).
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Test Kruskal-Wallis

Test nieparametryczny Kruskala-Wallisa uzyto do statystycznej oceny istotno$ci rdznic
pomiedzy zmiennymi zebranymi podczas eksperymentéw uzupetniajacych: analizy zmian
parametrow fizyko-chemicznych wody w trakcie doptywu tadunku zanieczyszczen zwigzkow
biogennych, analizy dynamiki procesu dekompozycji (Kruskal i Wallis 1952, Corder
i Foreman 2009).

Statystyka k-NN (najblizszych sqsiadow)

Algorytm Kk najblizszych sgsiadow - algorytm k-NN (ang.: k nearest neighbours) — jest
jednym z algorytmow regresji nieparametrycznej uzywanych w statystyce do prognozowania
wartosci zmiennej losowej (Duda i in. 2001, Devijver i Kittler 1982). W niniejszej pracy
algorytm ten zostal uzyty do rozpoznawania wzorcow wzajemnego oddzialywania
parametrow wody w celu diagnozy relacji przyczynowo-skutkowych pomiedzy abiotycznymi
i biotycznymi czynnikami determinujacymi jako$¢ wody. Jest to nieparametryczna metoda
uzywana do klasyfikacji i regresji.

Dane wejsciowe sktadaja sie¢ z k-najblizszych przyktadow zbioru uczacego. W klasyfikacji
k-NN dane wyjsciowe stanowia przynalezno$¢ do klasy. Obiekt jest klasyfikowany
wigkszoscig glosow swoich sgsiadow, przy czym obiekt jest przypisywany do klasy
najbardziej] powszechnej sposrdd swoich najblizszych sgsiadow (k jest dodatnig liczbg
calkowitg, zazwyczaj malg). Jesli k=1, to obiekt jest po prostu przypisany do klasy tego
pojedynczego najblizszego sasiada.

Poniewaz rozktad wszystkich zmiennych S (skutek) i P (przyczyna) nie spetnial warunkow
rozktadu Gauss’a, zostal zastosowany test korelacji Spearman’a. Pozwolilo to na analizg sity
zalezno$ci pomiedzy wspomnianymi zmiennymi S 1 P.

Parametry S-skutek (chl a, N-NOs, P-PO, oraz N-NO;) zostaty przekonwertowane do
dwoch klas. Jezeli wartos¢ S byla mniejsza badz rowna medianie z S, proba byla
przyporzadkowana do klasy 1. W innych przypadkach, gdy warto$¢ S przekraczata wartos¢
mediany przyporzagdkowywana byta do klasy 2. Te same operacje zostaly wykonane z kazda
zmienng S. Nastepnie zmienne objasniajace P - przyczyna (temperatura, zawiesina organiczna
oraz pH) zostaly rozpatrzone jako funkcje. Metoda algorytmu najblizszych sasiadow k-NN
pozwala rozpozna¢ klase na podstawie zmiennych objasniajacych. Metoda przypisuje
zaklasyfikowane punkty X (czyli obiektu) do tej samej klasy, co jego k - najblizszych
sagsiadow w zbiorze odniesienia X. Wartos¢ k jest zwykle niewielka liczba catkowita

najblizsza do m, gdzie m oznacza (ang.: reference set numerical force). Wartos¢ k zostata
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wybrana zgodnie z w/w sugestiami. Liczba k to najblizsza liczba catkowita pierwiastkowi
z liczby wierszy, przyjeto k=5, dla m=27 oraz k=6, gdy m=39.

Podstawowym kryterium oceny jakosci klasyfikatora jest prawdopodobienstwo btednej
klasyfikacji, czyli poziom btgedu. Poziom btedu moze by¢ obliczony z wykorzystaniem reguty
k-NN. Jedna z metod polega na klasyfikacji kazdego obiektu x od zbioru odniesienia X przez
reguly k-NN operacyjnego z zestawem referencyjnej pomniejszonej o X, czyli k najblizszych
sgsiadow jest poszukiwanie y w zbiorze X - {x}. Metoda k-NN umozliwia réwniez obliczenie
numerow r [1, j] obiektow z klasy I zakwalifikowanej do klasy j.

Liczby te tworza macierz R = {R [i, j]}, i=1,2, ..., nc, j=1,2, ..., nc, gdzie nc oznacza liczbg
klas, w tym przypadku zawsze nc=2. Matryca R, umozliwia weryfikacje, czy zaleznosci
pomigdzy klasami S; i wybranymi cechami P byly istotnie zmienne statystycznie.

Takie podejscie bylo stosowane w poprzednich badaniach 1 jest opisane szerzej przez np.

Gagala i in. (2014).

Analiza wariancji ANOVA

Analiza wariancji ANOVA zostala uzyta do analizy statystycznej istotnosci zmiennych
zebranych w trakcie eksperymentu uzupetniajacego: Analiza biofilmu peryfitonowego na
wertykalnych powierzchniach badawczych (analiza chl a i szacowanie ogélnej liczebnos$ci
bakterii, na wertykalnych powierzchniach badawczych).

W celu stabilizacji wariancji oryginalne dane zostaly poddane transformacji
logarytmicznej: (log x) w przypadku parametru bakterii oraz log (x+1) dla chl a (Glass i in.
1972, Lix i in. 1996).

Wspotczynnik korelacji Spearmana

Korelacja (wspotzaleznos¢ cech) okre$la wzajemne powigzania pomigdzy wybranymi
zmiennymi. Informacje dotyczace korelacji pomiedzy badanymi parametrami zostaty
obliczone przy uzyciu testu korelacji Spearmana W programie Statistica 7. Uzycie tego testu,
miato na celu zbadanie wzajemnego wptywu wybranych parametréw Srodowiska w Sz.S.
(temperatura, tlen, przewodnos$¢, pH, przeptyw, zawiesina organiczna, azot og6lny, azot
azotanowy, azot azotynowy, azot amonowy, fosfor ogolny oraz fosfor fosforanowy). Dla

obliczenia wspotczynnika korelacji Spearmana przyjeto p<0,05 (Steczkowski i Zelias 1981).
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IV Wyniki

W niniejszym rozdziale zaprezentowano wyniki uzyskane w sezonie badawczym 2011
i 2012 na obszarze sztucznego strumienia (Sz.S.), podczas monitoringu cyklicznego wody
oraz ecksperymentow uzupetniajacych, takich jak: analiza zmian parametréw fizyko-
chemicznych wody w trakcie kontrolowanego doptywu tadunku zanieczyszczen zwigzkow
biogennych, monitoring wody on line, tempo dekompozycji substratu lisci olszy, analiza
biofilmu peryfitonowego na wertykalnych powierzchniach badawczych — w tym analiza

zawartos$ci chl a oraz ogolnej liczby bakterii.

Profil hydromorfologiczy

W sezonie badawczym 2012 wykonano mapowanie odcinka badawczego (OB) pod
wzgledem morfologii sekwencji bystrzy (BYS) i plos (PLO), migzszosci osadow dennych
oraz predkosci hydraulicznej wody (Rycina 8). Wartosci glgbokosci bystrzy i plos nie miaty
rozktadu normalnego (p=0,000), stad koniecznos$¢ zastosowania testu nieparametrycznego.
Obserwacje empiryczne, ze plosa sg istotnie glgbsze, niz bystrza zostaly potwierdzone
statystycznie (p=0,000). Srednia gleboko$é bystrz (punkty 4B, 7B i 8B) wyniosta 7,20 cm,
podczas gdy w plosach (punkty 5P, 6P i 9P) wyniosta 10,07 cm (Rycina 8).

Analizowane wartosci predkosci wody w bystrzach i plosach nie miaty rozktadu
normalnego (p = 0,000). Predkos¢ wody pomiedzy bystrzami, a plosami byta istotnie rdzna,
w tym szybsza w bystrzach, a wolniejsza w plosach (p=0,000). Srednia predko$¢ wody
zmierzona podczas mapowania wynosita od 553 cm s w plosach (5, 6P i 9P)
do 15,85 cm s* w bystrzach (4B, 7B i 8B) (Rycina 8). Zgodnie z pomiarami miazszo$¢
osadow wynosita od 1 cm do 12 cm w plosach przy liczebnosci proby N= 488 (Rycina 8,
Tabela 2).
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Rycina 8. Charakterystyka hydromorfologiczna OB sztucznego strumienia; punktami

czerwonymi (po lewo) zostaly oznaczone wybrane bystrza (4B, 7B i 8B) oraz plosa (5P,

6P i 9P).
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Analiza profilu hydromorfologicznego OB (Rycina 8) miata na celu potwierdzenie, ze OB

charakteryzuje si¢ naturalng zmienno$cig warunkéw srodowiskowych.

Tabela 2. Zréznicowanie hydromorfologiczne sekwencji bystrzy i plos OB.

*Glebokos¢ **Predkos¢ Miazszo$¢ Materia
[cm] wody [cm s7] osadow [cm] organicza [%0]
Bystrze Ploso Bystrze Ploso Ploso Ploso
$rednia 7,20 10,07 15,85 5,53 3,64 44,30
odch. stand. 4,52 4,07 12,64 3,54 2,43 11,12
liczebno$¢ 176 912 151 585 488 34

* Test Shapiro-Wilka (W=0,98312, p=0,000, przy N=1088l); analiza wariancji Kruskala-Wallisa (H,
n=1088)=76,85092, p=0,000);
** Test Shapiro-Wilka (W=0,65271, p=0,000, przy N=736); analiza wariancji Kruskala-Wallisa (H,
n=736)=167,6029, p=0,000);

Parametry abiotyczne i biotyczne wody w Sz.S. oznaczone zostaly podczas monitoringu
cyklicznego, w sezonie 2011 i 2012, w punktach pomiarowych przedstawionych na
schemacie w rozdziale 11 ,,Teren Badan”.

Dodatkowo, w sezonie 2012 wykonano eksperymenty uzupetniajace:

krotkoterminowy, kontrolowany zrzut zanieczyszczen biogennych w OB podczas ktorego
obserwowano zmiany: temperatury (T), pH, tlenu rozpuszczonego (DO), fosforu
fosforanowego (P-PQO,) i azotu azotanowego (N-NO3).

monitoring on line (pomiar DO, T, i N-NOs3).

analiz¢ biofilmu peryfitonowego na wertykalnych powierzchniach badawczych
(oznaczono stgzenie chl a oraz ogodlng liczbe bakterii).

Odnotowane podczas monitoringu cyklicznego istotne zmiany parametrow jakosci wody
(Tabela 3 i Tabela 4) mialy na celu potwierdzenie oceny funkcjonalnosci Sz.S. w badaniach

procesow samooczyszczania.
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Tabela 3. Wyniki analizy statystycznej parametrow badanych w czasie monitoringu cyklicznego w OK i OB, w sezonie 2011. Parametry
oznaczone gwiazdka roznily sie istotnie w badanych odcinkach.

OK OB Obowigzujaca norma
b. dobry dobry
Srednia Min  Max N  Odchstand | Srednia  Min Max N  Odch.stand stan stan
wody wody
*Temp. wody [°C] 1318 840 1520 24 2,06 1363 810 17,70 32 2,41 <22 <24
DO [mg L] 10,06 8,66 11,69 24 0,93 9,78 8,38 12,63 32 1,13 >8.3 >7,6
*pH 8,17 7,65 10,22 24 0,73 8,38 7,78 11,88 32 1,12 7,2-7,9 6,6-8
Przewodno$¢ [uS em™] 165,21 105,00 191,00 24 25,44 174,94 111,00 237,00 32 23,23 <374 <550
S :
Zavgessén[?nc;rgl_?f]'czna 487 322 725 24 095 379 115 737 32 1,62 : :
TP [mg L] 0,08 0,03 0,16 24 0,04 0,10 0,04 0,20 32 0,05 <0,15 <0,35
TN [mg L™] 1,09 0,00 2,10 24 0,60 1,22 0,00 2,00 32 0,48 <4,6 <6,9
*P-PO, [mg L™] 0,03 0,00 0,09 24 0,03 0,03 0,00 0,27 32 0,05 <0,043 <0,101
*N-NO; [mg L] 094 061 117 24 0,15 08 040 1,11 32 0,18 <2 <5,0
N-NO, [mg L™] 0,00 0,00 0,00 24 0,00 0,00 0,00 0,00 32 0,00 <0,01 <0,03
N-NH, [mg L'l] 0,03 0,00 0,06 24 0,02 0,03 0,01 0,12 31 0,02 <0,35 <0,908
chla[pg L] 2,25 1,60 3,04 23 0,39 191 0,64 4,49 32 0,95 - -
TDS [mg L'l] 137,91 70,85 156,65 24 26,33 142,02 72,15 157,30 32 19,26 <374 <405
Cca® [mg L] 34,03 27,43 38,90 24 2,99 33,40 26,83 41,29 32 3,61 <50,4 <65,3

*Test Wilcoxona dla par obserwacji p<0,05 OK vs OB;

Dz. U. 2016 poz. 1187. Obowigzujaca norma dla: ,,Potok wyzynny weglanowy z substratem drobnoziarnistym na lessach i lessopodobnych”. Typy ciekow
okresla zatacznik nr 6 do rozporzadzenia Ministra Srodowiska z dnia 9 listopada 2011 r. w sprawie klasyfikacji stanu ekologicznego, potencjatu
ekologicznego i stanu chemicznego jednolitych cze$ci wod powierzchniowych (Dz. U. poz. 1549).
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Tabela 4. Wyniki analizy statystycznej parametrow badanych w czasie monitoringu cyklicznego w OK i OB, w sezonie 2012. Parametry
oznaczone gwiazdka roznily sie istotnie w badanych odcinkach.

OK OB Obowigzujaca norma
Srednia Min  Max N Odchstand. | Srednia Min  Max N  Odch.stand.  b. dobry dobry
stan wody  stan wody
*Temp. wody [°C] 1429 10,10 17,90 40 2,28 1521 10,10 24,90 40 3,36 <22 <24
DO [mg L] 8,93 7,47 10,86 40 0,96 9,27 7,46 11,24 40 0,91 >8.,3 >7,6
*pH 7,50 6,03 8,12 40 0,55 7,54 6,05 8,15 40 0,58 7,2-7,9 6,6-8
Przewodnosé [uS em] 235,15 207,10 263,90 40 15,13 233,81 207,00 249,40 40 14,18 <374 <550
* Zawiesina organiczna 40,50 265 468,15 40 105,89 29,65 1,15 449,85 40 79,66 - -
0SS [mg L]
TP [mg L] 0,08 0,04 0,23 40 0,04 0,08 0,03 0,23 39 0,04 <0,15 <0,35
TN [mg L] 2,52 0,10 11,30 40 2,25 2,30 0,00 6,20 39 1,68 <4,6 <6,9
*P-PO, [mg L™ 0,03 0,00 0,13 38 0,03 0,02 0,00 0,13 40 0,02 <0,043 <0,101
*N-NO; [mg L] 0,96 0,00 1,45 38 0,37 0,86 0,00 1,29 40 0,32 <22 <5,0
N-NO, [mg L™ 0,00 0,00 0,01 38 0,00 0,00 0,00 0,01 40 0,00 <0,01 <0,03
N-NH, [mg L™] 0,08 0,00 0,46 38 0,11 0,07 0,00 0,55 40 0,12 <0,35 <0,908
chl a [ug LY 2,22 096 497 39 0,84 3,14 096 865 39 2,17 ; =
TDS [mg L'l] 155,84 13455 19250 40 14,27 157,04 13455 234,00 40 18,65 <374 <405
Ca® [mg L] 50,12 21,10 62,77 38 11,00 50,91 2521 66,50 40 9,92 <50,4 <65,3

*Test Wilcoxona dla par obserwacji p<0,05 OK vs OB;

Dz. U. 2016 poz. 1187. Obowigzujaca norma dla: ,,Potok wyzynny weglanowy z substratem drobnoziarnistym na lessach i lessopodobnych”. Typy ciekow
okresla zatacznik nr 6 do rozporzadzenia Ministra Srodowiska z dnia 9 listopada 2011 r. w sprawie klasyfikacji stanu ekologicznego, potencjatu
ekologicznego i stanu chemicznego jednolitych czgsci wod powierzchniowych (Dz. U. poz. 1549).
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IV.1 Monitoring cykliczny
IV.1.1 Parametry fizyczne wody

Temperatura wody

Wartosci temperatury wody (T) mierzone w obydwu sezonach 2011 i 2012, wykazaty
istotne roznice pomigdzy obserwacjami w OK vs OB (p =0,000).

W sezonie 2011 $rednia temperatura wyliczona dla OK wyniosta 13,18 °C, a dla OB
13,63°C (Tabela 3). Dla wybranych terminéw: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30
i 2011.09.05, odnotowano wzrost T z 13,95 °C (stanowisko 5) do 14, 98 °C (stanowisko 8)
(Rycina 9).

W sezonie 2012 $rednia temperatura wyliczona dla OK wyniosta 14,29 °C. a dla OB
15,21°C (Tabela 4). Dla wybranych termindéw: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06
i 2012.09.17, temperatura wody w odcinku kontrolnym (OK) wyniosta od 15,23 °C
(stanowisko 4) do 15,28 °C (stanowisko 2) (Rycina 10). W tych samych terminach
w przypadku OB na stanowisku poczatkowym (5) odnotowano $rednig temperaturg 15,02 oc,
natomiast na stanowisku koncowym (8) 16,25 °C. Réznica temperatur od stanowiska
pomiarowego 5 do stanowiska 8 wyniosta zatem 1,23 °C (Rycina 10).

W obydwu sezonach badawczych zaobserwowano wzrost temperatury w OB (Rycina 10).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomie¢dzy parametrami: T
i chl a w sezonie 2011 w OK oraz w sezonie 2012 w OB; T i przeptywem w sezonie 2011
w OK; T ipH w sezonie 2011 w OK; T i N-NO3z w sezonie 2012 w OK; T i zawiesing
organiczng (OSS ang.: Organic Suspended Solids ) w sezonie 2012 w OB (Tabela 5).

Tabela 5. Korelacje Spearmana dla T przy p <0,05000 dla wybranych terminéw
monitoringu cyklicznego.

chla Przeplyw (Q) pH N-NO; (ORK]
20110K 0,92 0,78 0,76
Temperatura  20110B
wody 20120K 0,71
20120B 0,50 -0,52
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Parametr obserwowany: Temperatura wody

Wybrane daty: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30, 2011.09.05
19 : : : : : : :

18

17 ¢

16

T [°C]

15

; 4,10
14 t 0
1 2

o Mean
* * * * * D MeantSE
3 S 6 7 8 T MeanzSD
Nr stanowiska pomiarowego
Rycina 9. Temperatura wody w OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowiska 5-8) w sezonie
2011.
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Parametr obserwowany: Temperatura wody

Wybrane daty: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06, 2012.09.17
19 T T T T T T T T
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17 ¢
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] ] T~ MeanxSD
Nr stanowiska pomiarowego

Rycina 10. Temperatura wody w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowiska 5-8) w sezonie
2012.

Odczyn pH
Warto$éci odczynu odczyn pH wody z obydwu sezonow 2011 i 2012 wykazaly istotne

réznice (p =0,004) pomigdzy obserwacjami w OK vs OB (Tabela 3 i Tabela 4).
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W sezonie 2011 sredni odczyn pH wyliczony dla OK wynioést 8,17, a dla OB 8,31
(Tabela 3).

Dla wybranych terminéw: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30 i 2011.09.05,
zaobserwowano zmiany S$rednich wartosci pH z 7,93 w OK (stanowisko 1) do 7,96
(stanowisko 3) (Rycina 11). W OB obserwowano nieznaczny wzrost pH od 7,98 (stanowisko
5) do 8,03 (stanowisko 8). Dodatkowo nie zaobserwowano wptywu zacienia (stanowisko 6
i 7) na zmiennos$¢ warto$ci pH (Rycina 11).

W sezonie 2012 s$redni odczyn pH wyliczony dla OK wyniést 7,50, a dla OB 7,54
(Tabela 4). Dla wybranych terminow: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06 i 2012.09.17,
zaobserwowano spadek wartosci pH w OK z najnizsza warto$cig za odcinkiem zacienionym
7,54 (stanowisko 3). W OB zaobserwowano wzrost z 7,71 (stanowisko 5) do 7,75 (stanowisko
8). OB zacieniony charakteryzowat spadek pH z 7,74 do 7,70 (Rycina 12).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomigdzy parametrami: pH
I przeptywem (Q) w sezonie 2012 w OK i OB; pH i P-PO4 w sezonie 2012 OB; pH i OSS
w sezonie 2012 w OB; pH i N-NOzw sezonie 2012 w OK (Tabela 6).

Tabela 6. Korelacje Spearmana dla pH przy p <0,05000 dla wybranych terminéw
monitoringu cyklicznego.

Przeplyw (Q) P-PO, 0SS N-NO;
20110K
20110B
pH
20120K -0,57 -0,59
20120B 0,93 0,88 0,59
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Parametr obserwowany: pH
Woybrane daty: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30, 2011.09.05
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Rycina 11. Wartosci pH wody wyznaczone dla OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowiska
5-8) w sezonie 2011.
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Rycina 12. Wartosci pH wody wyznaczone w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowiska 5-8)
w sezonie 2012.
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Tlen rozpuszczony

Stezenie tlenu rozpuszczonego (DO) byto istotnie rézne w OK vs OB w sezonie 2011
(p=0,032) (Tabela 3) oraz w sezonie 2012 (p=0,010) (Tabela 4).

W sezonie 2011 $rednie st¢zenie DO wyliczone dla OK wyniosto 10,06 mg L? adla OB
9,78 mg L™ (Tabela 3). W wybranych terminach 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30
i 2011.09.05 zaobserwowano niewielki spadek stezenia DO w OK z wartosci 9,82 mg L™
(stanowisko 1) do 9,67 mg L™ (stanowisko 3). W przypadku OB zaobserwowano nieco
wickszy spadek wartosci w/w parametru z 9,34 (stanowisko 5) do wartoéci 8,91 mg L™
(stanowisko 8). Wyjatkiem bylo stanowisko 6, gdzie odnotowano najwyzsze stezenie DO
(9,57 mg L") (Rycina 13).

W sezonie badawczym 2012 érednie stezenie DO wyliczone dla OK wyniosto 8,93 mg L™,
a dla OB 9,27 mg L' (Tabela 4). W wybranych terminach 2012.07.25, 2012.08.20
i 2012.09.06, 2012.09.17, w OK zaobserwowano nieznaczne zmiany stezenie DO z wartosci
8,78 mg L™ (stanowisko 1) do 8,74 mg L™ (stanowisko 4). W OB érednie stezenie tlenu
rozpuszczonego wyniosto 9,12 mg L™ na stanowisku 5 iwzrosto do 9,64 mg L' na
stanowisku 8. Jednakze na stanowisku 6 i 7 odnotowano spadek DO do stezenia odpowiednio
8,79 mg L™i 8,29 mg L™ (Rycina 14).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomigdzy parametrami: DO i Q
w sezonie 2012 w OK; DO i P-PO,4 w sezonie 2012 w OK; DO i pH w sezonie 2011 w OK,;
DO i OSS w sezonie 2011 w OK; DO i chl a w sezonie 2012 w OK; DO i N-NOj3
w sezonie 2011 w OB (Tabela 7)

Tabela 7. Korelacje Spearmana dla DO przy p <0,05000 dla wybranych terminéw
monitoringu cyklicznego.

Przeplyw (Q) P-PO, pH 0SS chla N-NO;
20110K 0,59 0,70
20110B -0,55
DO
20120K 0,81 -0,76 0,66

20120B
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Parametr obserwowany: DO
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DO [mg LY
[ee]

Wybrane daty: 2011.07.25; 2011.08.04; 2011.08.30; 2011.09.05

#

1 2 3 5 6 7 8
Stanowiska pomiarowe
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Rycina 13. Stezenie tlenu rozpuszczonego w OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowiska 5-8)
w sezonie 2011.
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Parametr obserwowany: DO
Wybrane daty: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06, 2012.09.17
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Rycina 14. Stezenie tlenu rozpuszczonego w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowiska 5-8)
w sezonie 2012.
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Zawiesina organiczna

Analiza ilosci zawiesiny organicznej (OSS) wykazala istotne roznice pomiedzy

obserwacjami w OK vs OB, w obydwu sezonach badawczych (p=0,013; Tabela 3 i Tabela 4,
Rycina 15).

) . A »3
\ :
|

Rycina 15. Probka osadu dnnego z plosa OB (Seon 2011).

W sezonie 2011 $rednie stezenie OSS wyliczone dla OK wyniosto 4,87 mg L™, a dla OB
3,79 mg L™ (Tabela 3). Dla wybranych terminéw: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30
i 2011.09.05 w OK zaobserwowano niewielkie zmiany stezenia OSS od 5,28 mg L™
(stanowisko 1) do 5,68 mg L™ (stanowisko 3) (Rycina 16). W OB zaobserwowano znaczny
spadek OSS z 4,89 mg L™ (stanowisko 5) do 2,28 mg (stanowisko 7), a nastepnie ponowny
wzrost do stezenia 4,37 mg L™ (stanowisko 8). Jednakze poréwnujac stanowisko poczatkowe
(5) i stanowisko koncowe (8) OB, zaobserwowano tendencj¢ spadkowa w stezeniu OSS
(Rycina 16). W skali doby przyjmujac $redni uzyskany przeptyw o wartosci 1,33 L s™
(Tabela 9) w sezonie 2011 i redukcje OSS w OB (pomiedzy stanowiskiem 5 i 8) na poziomie
0,52 mg L™ wykazano redukcje dobowa zawiesiny OSS o 59,75 g 24h™ (obliczono wg.
Manual 2004).

W sezonie 2012 $rednie stezenie OSS wyliczone dla OK wyniosto 40,50 mg L™, a dla OB
29,65 mg L™ (Tabela 4). Dla wybranych termindw: 2012 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06
i 2012.09.17, w OK zaobserwowano zblizone wartoSci OSS pomiedzy stanowiskami 1-3
(3,71-3,80 mg L™).
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W OB zaobserwowano spadek OSS wzdtuz wszystkich odcinkow pomiarowych. z 5,56
mg L™ (stanowisko 5) do 1,98 mg L™ (stanowisko 8) (Rycina 17). W skali doby przyjmujac
Sredni przeptyw 1,15 L s (Tabela 9) w sezonie 2012 i redukcje OSS w OB (pomigdzy
stanowiskiem 5 i 8) na poziomie 3,58 mg L™ , wykazano mozliwos¢ redukcji dobowej
0 355,70 g 24h™* (obliczono wg. Manual 2004).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomigdzy parametrami OSS
i pH w sezonie 2011 w OK oraz sezonie 2012 OB; OSS i DO w sezonie 2011 w OK; OSS
i chl a w sezonie 2011 w OB; OSS i Q w sezonie 2012 w OB; oraz OSS i T w sezonie 2012
w OB (Tabela 8).

Tabela 8. Korelacje Spearman’a dla OSS w stupie wody przy p <0,05000 dla wybranych
termin6w monitoringu cyklicznego.

pH DO chla Przeplyw (Q) T
20110K 0,77 0,70
20110B 0,70
0SS
20120K
20120B 0,59 0,56 -0,52
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Parametr obserwowany: zawiesina organiczna
Wybrane daty: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30. 2011.09.05
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Rycina 16. Stezenie OSS w OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowiska 5-8) w sezonie 2011.

Parametr obserwowany: zawiesina organiczna
Wybrane daty: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06, 2012.09.17
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Rycina 17. Stezenie OSS w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowiska 5-8) w sezonie 2012.
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IV.1.2 Przeplyw

W sezonie badawczym 2011 i 2012 zaobserwowano zblizong warto$¢ usrednionego
przeplywu (Q) dla OB w zakresie od 1,15 L s w sezonie badawczym 2012 do 1,33 L s*
W sezonie badawczym 2011. Wartos$ci Q dla OB dla sezonu badawczego 2011 oscylowaly

w zakresie 0,84-2,25 L s* , a dla sezonu 2012 w zakresie w zakresie 0,41-1,92 L s*

(Tabela 9).
Tabela 9. Wartosci przeplywu wody w OB w sezonie 2011 i 2012.
data pomiaru przeplyw
QLs]
2011.07.24 2,25
2011.07.25 1,08
2011.08.04 1,12
2011.08.23 1,20
2011.08.30 0,84
2011.09.05 1,41
2011.09.27 1,43
2011.10.22 1,30
przeplyw sredni w 1,33
sezonie 2011
2012.05.23 0,56
2012.06.06 0,41
2012.06.26 1,92
2012.07.17 1,76
2012.07.25 0,71
2012.08.07 1,62
2012.08.20 1,06
2012.09.06 0,97
2012.09.17 0,77
2012.10.23 1,78
przeplyw Sredni w 1,15

sezonie 2012

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomiedzy parametrami: Q i P-
PO, w sezonie 2012 w OK i OB; Q i T w sezonie 2011 w OK; Q i N-NO3z w sezonie 2012
w OK; oraz Q i OSS w sezonie 2012 w OB (Tabela 10).

Tabela 10. Korelacje Spearman’a dla Q przy p <0,05000 dla wybranych terminéw
monitoringu cyklicznego.

P-PO, T N-NOs 0SS
20110K 0,78
20110B
Frzeplyw () 20120K -0,75 0,68
20120B 0,92 0,56
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IV.1.3 Parametry chemiczne wody

Fosfor fosforanowy

Stezenia fosforu fosforanowego (P-PO,;) w wodzie z sezonow 2011 i 2012, wykazaty
istotne roznice pomi¢dzy obserwacjami w OK vs OB (p=0,042) (Tabela 3 i Tabela 4).

W sezonie 2011 s$rednie stezenie P-PO4 w wodzie wyliczone zardéwno dla OK oraz OB
wyniosto 0,03 mg L' (Tabela 3). Dla wybranych terminéw: 2011.07.25, 2011.08.04,
2011.08.30 i 2011.09.05 w OK zaobserwowano tendencje spadkowsg warto$ci (P-POj)
20,039 mg L™ (stanowisko 1) do jego minimalnego obserwowanego stezenia 0,006 mg L™
(stanowisko 2). Na stanowisku 3 stezenie P-PO, wyniosto 0,014 mg L. (Rycina 18). Na
poczatku jasnego OB warto$é tego parametru wyniosta 0,010 mg L™ (stanowisko 5) i wzrosta
do maksymalnego stezenia 0,083 mg L™ obserwowanego na stanowisku 6 (Rycina 18). Na
stanowisku 7 i 8 zaobserwowano spadek stezenia P-PO, odpowiednio do 0,015 mg L™ i 0,033
mg L™ (Rycina 18). Od poczatku do kofica OB widoczny byt wzrost wartosci P-PO4 0 0,023
mg L™

W sezonie 2012 $rednie stgzenie P-PO4 w wodzie wyliczone dla OK wyniosto 0,96 mg L'l,
adla OB 0,86 mg L" (Tabela 4). Dla wybranych terminéw 2012.07.25, 2012.08.20,
2012.09.06 12012.09.17, na catej dtugosci OK zaobserwowano spadek stezenia P-PQO,
20,027 mg L? (stanowisko 1) do wartoci minimalnej 0,017 mg L™ (stanowisko 4)
(Rycina 19).

Z kolei w odcinku OB zaobserwowano niewielki wzrost wartosci badanego parametru od
stezenia 0,020 mg L™ (stanowisko 5) do 0,023 mg L™ (stanowisko 8) (Rycina 19).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomiedzy parametrami P-POy
i DO w sezonie 2012 w OK oraz P-PO,4i Q w sezonie 2012 w OK (Tabela 11).

Tabela 11. Korelacje Spearmana dla P-PO, przy p <0,05000 dla wybranych terminéw
monitoringu cyklicznego.

DO Przeplyw (Q)
20110K
20110B
A 20120K 0,76 0,75
20120B
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Parametr obserwowany: P-PO,
Wybrane daty: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30, 2011.09.05
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Rycina 18. Stezenie fosforu fosforanowego w OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowisko 5-8)
w sezonie 2011.

Parametr obserwowany:P-PO,
Wybrane daty: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06, 2012.09.17
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Rycina 19. Stezenie fosforu fosforanowego w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowisko 5-8)
w sezonie 2012.
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Azot azotanowy

Wyniki stezen azotu azotanowego (N-NOs3) z sezonow 2011 i 2012, byly istotne roézne
w OK vs OB (p =0,000) (Tabela 3 i Tabela 4).

W sezonie 2011 $rednie stezenie N-NOs wyliczone dla OK wyniosto 0,94 mg L™, a dla OB
0,85 mg L™ (Tabela 3). Dla wybranych terminéw: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30
i 2011.09.05 odnotowano wzrost stezenia N-NO3 w catym OK od 0,76 mg L™ (stanowisko 1)
do 1,02 mg L™ (stanowisko 3) (Rycina 20). W OB stezenie N-NOs réwniez wzrosto z 0,75 mg
L™ (stanowisko 5) do 0,81 mg L™ (stanowisko 7). Jednakze w ostatnim odcinku jasnym
zaobserwowano spadek w/w parametru do 0,69 mg L™ (stanowisko 8). W skali calego
odcinka OB zaobserwowano nieznaczny spadek stezenia N-NO3 z poziomu 0,75 mg L™ na
stanowisku 5 do 0,69 mg L™ (stanowisko 8) (Rycina 20).

W skali doby, przyjmujac $redni przeptyw 1,33 L s w sezonie 2011 (Tabela 9) i redukcje
N-NO3 w OB (pomigdzy stanowiskiem 5 i 8) na poziomie 0,06 mg LY wykazano redukcje
dobowa 0 6,89 g 24h™ N-NOj3 (wg. Manual 2004).

W sezonie 2012 $rednie stezenie N-NOs wyliczone dla OK wyniosto 0,96 mg L™, a dla OB
0,86 mg L* (Tabela 4). Dla wybranych terminéw 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06
1 2012.09.17 w OK stgzenie N-NO3; wyniosto 0,73 mg L™ (stanowisko 1) i wzrosto do
maksymalnej zaobserwowanej wartosci 0,84 mg L™ (stanowisko 3) (Rycina 21). W OB
zaobserwowano zblizone warto$ci stezenia N-NOj3 na skrajnych stanowiskach tzn.: 0,69 mg
L (stanowisko 5) i 0,68 mg L™ (stanowisko 8) (Rycina 21). Podobnie jak w sezonie 2011, na
posrednich punktach pomiarowych zaobserwowano nieznaczny wzrost N-NOs: 0,74 mg L™
na stanowisku 6 oraz 0, 75 mg L™ na stanowisku 7 (Rycina 21).

W skali doby, przyjmujac przeptyw 1,15 L s w sezonie 2012 i redukcje N-NOs; w OB
(pomigdzy stanowiskiem 5 1 8) na poziomie 0,06 mg LY, wykazano redukcje dobowa
0 0,99 g 24h™ N-NOj3 (obliczono wg. Manual 2004).

N-NO; byt dominujacg formg TN i stanowit 70% w i 86% TN odpowiednio w OB i OK
w sezonie 2011. W sezonie 2012 s$redni udzial N-NOz w TN stanowit 34 % w OK i 37 % w OB
(Tabela 3 i Tabela 4).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomigdzy parametrami N-NOj
i T; N-NOsi Q; N-NOgsi pH w sezonie 2012 w OK; oraz N-NO3z i DO w sezonie 2011 w OB
(Tabela 12).
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Tabela 12. Korelacje Spearmana dla N-NOj przy p <0,05000 dla wybranych terminéw

monitoringu cyklicznego

T Przeplyw (Q) pH DO
20110K
20110B -0.55
N-NO
: 20120K 0,71 0,68 -0.59
201208
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Parametr obserwowany: N-NO;
Wybrane daty: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30, 2011.09.05
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Rycina 20. Stezenie azotu azotanowego w OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowisko 5-8)
w sezonie 2011.

Parametr obserwowany: N-NO3
Terminy pomiaréw: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06, 2012.09.17
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Rycina 21. Stezenie azotu azotanowego w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowisko 5-8)
w sezonie 2012.

T Mean+SD
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Chlorofil a

Wyniki stezen chlorofilu a (chl a) mierzonego w stupie wody w obydwu sezonach, 2011
(p=0,001) i 2012 (p=0,043), wykazaly istotne réznice pomie¢dzy obserwacjami w OK vs OB
(Tabela 3 i Tabela 4).

W sezonie 2011 $rednie stezenie chl a wyliczone dla OK wyniosto 2,25 ug L™, a dla OB
wyniosto 1,91 pg L™ (Tabela 3). Stezenie chl a dla wybranych terminéw: 2011.07.25,
2011.08.04, 2011.08.30 i 2011.09.05 w OK bylo do$¢ stabilne i wyniosto od 2,40 ug L™*
(stanowisko 1), do 2,51 pg L™ (stanowisko 2) (Rycina 22). W OB odnotowano maksymalna
warto$¢ 3,06 pug L™ na ostatnim stanowisku (8), a minimalna (1,40 ug L™) na stanowisku 6.
Ogolnie zaobserwowano tendencje wzrostowg stezenia chl a w OB od stanowiska 6 do 8
(Rycina 22).

W sezonie 2012 $rednie stezenie chl a w OK wyniosto 2,22 pg L, a dla OB wyniosto
3,14 pug L' (Tabela 4). Dla wybranych terminéw 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.09.06
i 2012.09.17 w OK odnotowano niewielki spadek stezenia chl a z wartosci 2,19 pg L™
(stanowisko 1) do 1,96 pg L™ (stanowisko 4). Natomiast wyniki w OB wykazaty, podobnie
jak w roku 2011, wzrost stezenia chl a wzdtuz badanego fragmentu. Minimalng warto$¢ chl a
(1,46 pg L™ ) zaobserwowano na stanowisku 7, a maksymalna (2,88 pg L™) na stanowisku 6
(Rycina 23).

W wyniku analizy Spearman’a wykazano istotne korelacje pomiedzy parametrami chl a,
i T w sezonie 2011 w OK i sezonie 2012 w OB; chl a i OSS w sezonie 2011 w OB; chl a,
i DO w sezonie 2012 w OK.

Tabela 13. Korelacje Spearman’a dla chl a przy p <0,05000 dla wybranych terminéw
monitoringu cyklicznego.

T 0SS DO
20110K 0,92
20110B 0,70
chl a
20120K 0,66
20120B 0,50
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Parametr: chl a w wodzie
Wybrane daty: 2011.07.25, 2011.08.04, 2011.08.30, 2011.09.05

Chla [ug LY

O Mean
0 L : : : : * " [0 Mean+SE
1 2 3 5 6 7 8 T Mean+SD

Stanowiska pomiarowe

Rycina 22. Stezenie chlorofilu a w OK (stanowisko 1-3) i OB (stanowisko 5-8) w sezonie

2011.

Parametr: chla w wodzie
Wybrane daty: 2012.07.25, 2012.08.20, 2012.0906, 2012.09.17

Chla [ug L]

O Mean
0 : : : * * : * : |:| Mean+SE
1 2 3 4 5 6 7 8 T MeanSD

Stanowiska pomiarowe

Rycina 23. Stezenie chlorofilu a w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowisko 5-8) w sezonie
2012.
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IV.2 Analiza zwiazkow przyczynowo-skutkowych miedzy parametrami
badanymi w monitoringu cyklicznym

Analiza zwigzkoéw przyczynowo-skutkowych przy uzyciu algorytmu k-NN (najblizszych
sgsiadow) do prognozowania warto$ci zmiennej przyczyna-skutek miata na celu ocene
zalezno$ci pomigdzy abiotycznymi i biotycznymi czynnikami determinujacymi jako$¢ wody.
Temperatura wody, OSS oraz pH zostaly wskazane jako przyczyna determinujgca wartoSci
wigkszos$Ci parametrow zwigzanych z jako$cig wody.

Temperatura wody zostala wytypowana jako parametr przyczynowy dla zmian st¢zenia
chlaw OK 2011 i 2012; P-PO,w OB w 2011 i w OK w 2012; oraz N-NOz;w OB w 2012.

OSS w stupie wody zostata wytypowana jako parametr przyczynowy dla zmian stezenia
N-NOsz;w OK w 2011; P-POsw OB w 2011; oraz chl aw OB w 2012.

Odczyn pH wody wytypowany zostat jako parametr przyczynowy dla zmian st¢zenia N-
NOz; w OB w 2011; chl a w OB w 2012; N-NO3z w OK w 2012; oraz P-PO, w OK i OB
w 2012 (Tabela 14),

Tabela 14. Zwiazek przyczynowo-skutkowy pomiedzy parametrami monitoringu
cyklicznego.

Przyczyna

2011 T 0SS pH

chl-a OK
[
§ N-NO; - OK OB
wn P-PO, OB OB

2012

chl-a OK OB OB
5
é N-NO; OB - OK
2 P-PO, OK - OK, OB

Algorytm K-NN (najblizszych sasiadow) do prognozowania warto$ci zmiennej Przyczyna-Skutek przy
p<0,05.

IV.3 Kontrolowany doptyw zwigzkéw biogennych
W terminach 2012.08.24, 2012.08.29 1 2012.09.06 w OB podawany byt naw6z na bazie
azotu. W terminie 2012.09.11 podana zostala mieszanina nawozow zawierajacych azot

i fosfor.
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IV.3.1 Temperatura wody

Obserwacja temperatury (T) w eksperymencie kontrolowanego doptywu zanieczyszczen
byla podyktowana jej kluczowym znaczeniem dla szybko$ci procesow metabolicznych
i zachodzacych reakcji chemicznych. Wartosci T wody istotnie réznily si¢ pomiedzy

obserwacjami z poszczegdlnych terminow (p=0,000) (Tabela 15, Zat. 1X.3.5).

Tabela 15. Zmiany temperatury wody w kolejnych punktach pomiaru OB w trakcie
trwania eksperymentu zrzutu biogenow.

T[°C]
data 2012.08.24
stanowisko 5 6 7 8
Srednia 16,06 17,57 17,84 18,07
min 14,50 16,60 17,20 17,50
max 17,20 18,60 18,90 18,50
n 5,00 7,00 8,00 6,00
odch.stand. 1,01 0,75 0,65 0,45
data 2012.08.29
Srednia 16,99 17,06 17,03 17,08
min 15,30 14,60 14,70 14,90
max 18,80 19,80 19,80 19,20
n 10,00 10,00 10,00 10,00
odch.stand. 1,85 1,85 1,55 1,67
data 2012.09.06
Srednia 13,56 13,37 13,54 13,75
min 8,71 12,90 13,00 13,20
max 19,90 13,90 14,30 15,00
n 8,00 14,00 10,00 10,00
odch.stand. 3,03 0,35 0,39 0,52
data 2012.09.11
Srednia 17,19 17,53 17,95 18,12
min 16,20 16,30 16,80 17,00
max 18,20 19,00 19,20 19,30
n 8,00 11,00 10,00 11,00
odch.stand. 0,71 0,95 0,81 0,77

Podczas zrzutu nawozu na bazie azotu, w pierwszym terminie eksperymentu (2012.08.24)
zaobserwowano wzrost temperatury w OB. Najnizsza zaobserwowana s$rednia warto$é
wyniosta 16,06 °C (stanowisko 5), za$ najwyzsza 18,07°C (stanowisko 8) (Tabela 15).

Dla kolejnych terminéw (2012.08.29 i 2012.09.06) nie zaobserwowano istotnych roznic
miedzy stanowiskami w temperaturze wody (Tabela 15).

Podczas zrzutu nawozoéw na bazie azotu i fosforu, w terminie 2012.09.11, zaobserwowano

wzrost temperatury z biegiem nurtu, na wszystkich stanowiskach OB (Tabela 15). Na
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stanowisku 5 $rednia warto§¢ wyniosta 17,19 OC. Za odcinkiem jasnym, na stanowisku 6
temperatura osiagneta 17,53 °C. Na stanowisku 7 u$redniona temperatura wyniosta 17,95 °C,

a na stanowisku 8 osiagneta najwyzsza warto$¢ 18,12 °C (Tabela 15).

1V.3.2 Odczyn pH
Wartosci pH wody istotnie r6znity si¢ pomie¢dzy obserwacjami z poszczegdlnych terminow

(p=0,000) (Tabela 16, Zat. IX.3.5).

Tabela 16. Zmiany pH w wodzie w kolejnych punktach pomiaru OB w trakcie trwania
eksperymentu kontrolowanego zrzutu biogenow.

pH
data 2012.08.24
stanowisko 5 6 7 8
Srednia 7,89 7,91 7,90 7,84
min 7,71 7,79 7,78 7,79
max 8,03 8,08 8,07 7,89
n 5,00 7,00 8,00 6,00
odch.stand 0,10 0,09 0,10 0,03
data 2012.08.29
Srednia 7,58 7,57 7,55 7,54
min 7,38 7,40 7,40 7,39
max 7,82 7,81 781 7,80
n 10,00 10,00 10,00 10,00
odch.stand 0,17 0,16 0,16 0,14
data 2012.09.06
Srednia 7,78 7,84 7,77 7,84
min 7,61 7,65 7,69 7,68
max 7,94 7,95 8,01 8,15
n 8,00 10,00 10,00 10,00
odch.stand 0,11 0,08 0,10 0,17
data 2012.09.11
Srednia 7,68 7,69 7,69 7,61
min 7,49 7,57 7,60 7,15
max 7,89 7,86 7,86 7,77
n 8,00 11,00 10,00 11,00
odch.stand 0,16 0,11 0,09 0,16

Podczas zrzutu nawozu na bazie azotu odczyn wody we wszystkich terminach byt
zblizony. Biorac pod uwagg kolejne terminy, 2012.08.24, 2012.08.29 i 2012.09.06, zakres
srednich wartosci pH w OB wyniost odpowiednio 7,84-7,91, 7,54-7,57 i 7,77-7,84
(Tabela 16).

Podczas zrzutu nawozow na bazie azotu i fosforu, w terminie 2012.09.11, pH wahalo si¢

pomigdzy 7,61 (stanowisko 8) i 7,69 (stanowiska 6 i 7) (Tabela 16).
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1V.3.3 Tlen rozpuszczony
Stezenia tlenu rozpuszczonego (DO) istotnie roznity si¢ pomigdzy obserwacjami
z poszczegolnych terminow (p =0,000) oraz stanowisk (p =0,000) (Tabela 17, Zat. 1X.3.5).

Tabela 17. Zmiany stezenia DO w wodzie w kolejnych punktach pomiaru OB w trakcie
trwania eksperymentu zrzutu biogenow.

DO [mg L™
data 2012.08.24
stanowisko 5 6 7 8
Srednia 8,73 7,06 6,6 6,45
min 6,54 6,35 6,19 5,82
max 15,38 9,14 7,88 8,55
n 5 7 8 6
odch.stand 3,34 0,96 0,55 1,04
redukcja % 19% 7% 2%
redukcja % OB 26%
data 2012.08.29
Srednia 8,54 7,73 7,24 6,83
min 7,61 6,05 6,43 5,94
max 10,28 9,77 8,17 9,43
n 10 10 10 10
odch.stand 0,8 1,01 0,54 0,97
redukcja % 9% 6% 6%
redukcja % OB 20%
data 2012.09.06
Srednia 8,45 7,84 7,75 7,9
min 8,41 7,3 7,61 7,46
max 8,49 8,56 8 9,44
n 8 10 10 10
odch.stand 0,03 0,37 0,12 0,57
redukcja % 7% 1% -2%
redukcja % OB 7%
data 2012.09.11
Srednia 8,64 7,93 7,78 7,2
min 8,15 7,54 7,15 6,67
max 9,16 8,57 8,26 7,85
n 8 11 10 11
odch.stand 0,35 0,33 0,37 0,41
redukcja % 8% 2% 7%
redukcja % OB 17%

Podczas zrzutu nawozu na bazie azotu, dla wszystkich terminéw zaobserwowano
tendencj¢ spadkowag dla st¢zenia DO wzdluz monitorowanych stanowisk: stanowisko 5
w zakresie 8,73-8,45 mg L™ oraz stanowisko 8 w zakresie 6,45-7,90 mg L™ (Tabela 17).

Podczas zrzutu nawozOow na bazie azotu i fosforu, w terminie 2012.09.11, odnotowano

spadek $redniego stezenia DO wzdhuz monitorowanych stanowisk w OB. Najwyzsza §rednia
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warto$¢é DO wyniosta 8,64 mg L™ (stanowisko 5), a najnizsza 7,20 mg L™ (stanowisko 8)

(Tabela 17).

1V.3.4 Fosfor fosforanowy

Warto$ci stezenia P-PO; w wodzie istotnic roznitly sie¢ pomiedzy obserwacjami

Z poszczegolnych stanowisk (p=0,000) oraz terminow (p=0,000) (Tabela 18, Zat. 1X.3.5).

Tabela 18. Zmiany stezenia P-PO,

W trakcie trwania eksperymentu zrzutu biogenow.

w wodzie w kolejnych punktach pomiaru OB

P-PO,[mg L]

data
stanowisko
Srednia
min
max
n
odch.stand.
redukcja %
redukcja % OB
data
Srednia
min
max
n
odch.stand.
redukcja %
redukcja % OB
data
Srednia
min
max
n
odch.stand.
redukcja %
redukcja % OB
data
Srednia
min
max
n
odch.stand.
redukcja %
redukcja % OB

0,007
0,003
0,015
5,000
0,005

0,036
0,024
0,065
10,000
0,011

0,016
0,008
0,027
8,000
0,007

0,240
0,029
0,402
8,000
0,168

2012.08.24
6 7
0,004 0,004
0,001 0,001
0,009 0,008
7,000 8,000
0,003 0,003
43% 0%
86%
2012.08.29
0,023 0,002
0,010 0,000
0,044 0,011
10,000 10,000
0,011 0,003
36% 91%
92%
2012.09.06
0,005 0,004
0,001 0,001
0,009 0,007
10,000 10,000
0,003 0,002
69% 20%
88%
2012.09.11
0,149 0,181
0,020 0,017
0,266 0,455
11,000 10,000
0,106 0,124
38% -20%
46%

0,001
0,001
0,002
6,000
0,000
75%

0,003

0,000

0,019
10,000
0,006

-50%

0,002
0,000
0,005
10,000
0,002
50%

0,127
0,023
0,203
11,000
0,060
28%
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Podczas zrzutu nawozu na bazie azotu dla wszystkich terminéw zaobserwowano tendencje
spadkowa wzdluz monitorowanych stanowisk (Tabela 18): stanowisko 5 w zakresie 0,007-
0,036 mg L™ oraz stanowisko 8 w zakresie 0,001-0,003 mg L™ (Tabela 18).

Podczas zrzutu nawozow na bazie azotu i fosforu dla terminu 2012.09.11 odnotowano
tendencj¢ spadkowg dla st¢zenia P-PO4 wzdtuz monitorowanych stanowisk w OB. Najwyzsze
stezenie badanego parametru wyniosto 0,24 mg L™ (stanowisko 5), a najnizsze 0,13 mg L™
(stanowisko 8) (Tabela 18).

IV.3.5 Azot azotanowy

Stezenie N-NO3; w wodzie istotnie rdznito si¢ pomiedzy obserwacjami z poszczegdlnych
terminow (p =0,000). Dla wszystkich terminéw zaobserwowano tendencje spadkowa wzdluz
monitorowanych stanowisk (Tabela 19, Zat. 1X.3).

Tabela 19. Zmiany stezenia N-NO; w wodzie w kolejnych punktach pomiaru OB
w trakcie trwania eksperymentu zrzutu biogenow.

N-NO;[mg L]

data 2012.08.24
stanowisko 5 6 7 8
Srednia 3,407 2,611 2,527 2,091
min 1,061 0,930 0,895 0,966
max 5,703 4,166 4,025 3,664
n 5,000 7,000 8,000 6,000
odch.stand. 2,153 1,413 1,357 1,110
redukcja % 23% 3% 17%
redukcja % OB 39%
data 2012.08.29
$rednia 4,739 3,787 4,457 3,613
min 0,976 0,936 0,905 0,838
max 8,151 7,488 7,271 6,718
n 10,000 10,000 10,000 10,000
odch.stand. 2,792 2,967 2,481 2,522
redukcja % 20% -18% 19%
redukcja % OB 24%
data 2012.09.06
srednia 2,202 1,668 1,718 1,663
min 0,978 0,954 0,939 0,818
max 3,180 2,415 2,366 2,330
n 8,000 10,000 10,000
odch.stand. 1,032 0,696 0,655 0,626
redukcja % 24% -3% 3%
redukcja % OB 25%
data 2012.09.11
srednia 4,666 3,301 3,687 3,337
min 0,966 0,965 0,892 0,843
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max 7,407 5,384 5,196 4,975

n 8,000 11,000 10,000 11,000
odch.stand. 3,067 2,050 1,670 1,580
redukcja % 29% -12% 9%

redukcja % OB 28%

Podczas zrzutu nawozu na bazie azotu dla terminu 2012.08.24 odnotowano tendencje
spadkowa st¢zenia N-NO3; z wartosci 3,41 mg Lt (stanowisko 5) do wartosci 2,09 mg Lt
(stanowisko 8) (Tabela 19).

W terminie 2012.08.29 odnotowano ponownie spadek S$redniego stezenia N-NOsz na
stanowisku 5 z 4,74 mg L™ do 3,61 mg L™ na stanowisku 8 (Tabela 19). Jednakze na
stanowiskach 6 i 7 stgzenie N-NOj3 bylo zmienne i wyniosto odpowiednio 3, 79 mg L™ i 4, 46
mg L™ (Tabela 19). Dla terminu 2012.09.06 ponownie odnotowano spadek stezenia N-NOs
z 2,20 mg L™ (stanowisko 5) do 1,66 mg L™ (stanowisku 8). Podobnie w przypadku terminu
2012.08.29, na stanowiskach 6 i 7 odnotowano zmienne st¢zenia N-NO3 - odpowiednio 1,67
mg L™ 1,72 mg L™ (Tabela 19).

Z kolei, podczas zrzutu nawozow na bazie azotu i fosforu, w terminie 2012.09.11 $rednie
stezenie N-NO; na stanowisku 5 wyniosto 4,67 mg L™. Na stanowisku 6, za odcinkiem
jasnym, stezenie N-NOj3 spadto do 3,30 mg L™. Natomiast za czg$cig zacieniong (stanowisko
7) stezenie N-NO3 wzrosto do 3,69 mg L. W ostatnim punkcie pomiaru (stanowisko 8) za
odcinkiem jasnym stezenie N-NO3 ponownie spadto do poziomu 3,34 mg L™, Podsumowujac,
odnotowano spadek stezenia N-NOj; pomiedzy stanowiskiem poczatkowym (5) oraz

koncowym (8) w monitorowanym OB (Tabela 19).

IV.4 Monitoring on line

Eksperyment uzupetniajacy obejmujacy monitoring ciggly on line w OB stanowit
potwierdzenie naturalnej dobowej zmiennosci warunkéw $rodowiskowych. Podczas
monitoringu wyznaczono zmiany Ww stezeniu tlenu rozpuszczonego w wodzie (DO),
temperatury wody (T) oraz azotu azotanowego (N-NOj). Wartosci w/w parametrow byty
rejestrowane kazdorazowo na dwoch stanowiskach: 5 (pierwsze stanowisko w OB) 1 8

(ostanie stanowisko OB), za strefg zacieniong (Tabela 20).

IV.4.1 Temperatura wody
Temperatura wody na stanowisku 5 osiggneta maksymalng warto$¢ 16,89 °C ok. godz.
15:00, a warto$¢ minimalna 11,32 °C ok. godz. 06:00 tuz przed wschodem stonca (Tabela 20).
Na stanowisku 8 temperatura osiggneta maksymalng wartos¢ 22,22 °C ok. godz. 15:00,
a warto$¢ minimalna 11,56 °C ok. godz. 07:00 (Tabela 20).
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IV.4.2 Tlen rozpuszczony

Na stanowisku 5 stezenie DO osiagneto maksymalna warto$¢ 10,49 mg L™, ok. godz.
09:00, a minimalna 9,04 mg L, ok. godz. 20:00 (Tabela 20). Na stanowisku 8 stezenie DO
osiagneto maksymalna warto$¢ 10,10 mg L™, (ok. godz. 11:00), a warto$¢ minimalna 7,60 mg
L™ (ok. godz. 20:00) (Tabela 20).

IV.4.3 Azot azotanowy

Stezenie N-NOs3 na stanowisku 5 osiggnelo wartos¢ maksymalng 2,11 mg L* ok. godz.
15:00 1 warto$¢ minimalng 0,71 mg L* ok. godz. 04:00. Natomiast na stanowisku 8 warto$¢
maksymalna wyniosla 1,44 mg L* (ok. godz. 16:00), a warto$¢ minimalna 0,50 mg L™
w przedziale godz. 23-00-01:00. Roznice ste¢zenia N-NO3 pomigdzy skrajnymi stanowiskami
badawczymi OB przeliczono na redukcj¢ N-NO3 na 60 m odcinku OB wyrazong w [%].
Najwyzszg redukcje ok. 60% zaobserwowano o godz. 14:00 (Tabela 20). Najwyzsza redukcje
N-NO3; w OB obserwowano przy stezeniu DO > 9,71 mg L™ (stanowisko 5), temperaturze
wody <16,08 °C i stgzeniu N-NOz < 1,91 mg L™, po przekroczeniu wskazanych wartosci
najprawdopodobniej ulegt redukcji i skutkowat uwolnieniem N-NO3 z osadu plos. Obnizenie
efektywnosci procesu samooczyszczania w OB nastgpito przy maksymalnych warto$ciach

stezeh N-NO3 > 2 mg L™, oraz temperaturze wody > 16 °C (Tabela 20).
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Tabela 20. Monitoring on line, rozklad dobowy wybranych parametréw wody w czasie od godz. 00:00 do 24:00 godz.

A. .
Godzina Tlen rozp. Ll Temp. Temp. A azotanowy Redukcja a.
. 5t.8 5t.8 azotanowy azotanowego w
pomiaru 5t.5 5t.5 5t.8
5t.5 %
w OB

+00 L 9,50 [ 8271 12,221 12,53 0,72 0,50 30,51%
=01 [ 9,57 1 8,350 12,021 12,29 0,72 0,50 30,28%
#02 [ 9,63 1 2,311 11,841 12,09 0,72 0,51 29 67%
®03 [ 9,69 ¥ 8,38 11,68 | 11,93 0,72 0,51 28,93%
+04 [ 1 9,750 8,52/ 11,55 11,78 0,71 0,51 28,22%
+05 L 9,790 8,59/ 11,42 | 11,64 0,72 0,51 28,86%
+06 i 9,90 I 8,68/ 11,321 11,63 0,72 0,51 28,26%
=07 [ 10,12 0 9,05 11,391 11,56 0,72 0,52 27,00%
+08 [ 10,39 0 9,43/ 11,781 11,80 0,72 0,53 26,47%
+09 | 10,49 0 9,740 12,46 1 12,39 0,72 0,53 26,29%
+10 | 10,47 00 9,99 [0 13,49 10 13,26 0,72 0,53 26,18%
#11 [ 10,31 0 10,10 I 14,70 I 14,36 0,73 0,55 24 96%
#12 E 10,00 0 9,92 I 15,62 0 15,30 0.74 0,55 25.91%|
13, L 9,57 I 9,78 0 16,08 15,80 0,84 0,55 34,55%
14 [ 971 I 9,56 I 16,85 0 16,77 1,91 0,77 59 74%
+15 L 9,560 9,260 16,890 17,02 211 1,34 36,85%
16 I 9,45 [ 8,56 I 16,45 00 16,80 2,09 1,44 31,29%
LT B 9,300 A4 16,770 16,29 0,77 1,39 B0,26%
18 B 9,24 1 8,210 14,78 10 15,28 0,78 1,05 -35,54%
=19 ] 9,06 7,870 14,061 14,50 1,10 0,66 39,50%
+20 [ 9,04 | 7.60 0 13,40 0 13,90 0,74 0,53 29,14%
=21 i 9,180 7,800 13,01 0 13,45 0,74 0,52 29,23%
®22 B 9,300 7,990 12710 13,08 0,74 0,51 30,48%
#23 L 9,411 2,210 12,450 12,78 0,73 0,50 30,00%
Srednia koficowa 9,67 8,81 13,84 14,01 0,96 0,70 26,90%)

24,00 24,00 24,00 24,00 24,00 24,00

10,49 10,10 16,89 17,02 211 1,44

9.04 7,60 11,32 11,56 0,71 0,50

0,43 0,76 1,92 1,87 0,44 0,30

* samooczyszczanie, ** wzrost stezenia N-NOs
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IV.5 Proces dekompozycji

Badanie zmiennosci tempa dekompozycji substratu z uwzglednieniem podzialu na fragmenty
jasne (SLO) i zacienione (ZAC), bystrza (BYS) i plosa (PLO) oraz dostep makrobezkregowcow
do substratu podyktowany $rednicg oczek (ELA — utrudniony dostgp, SIA — tatwy dostep) byto
elementem oceny zréznicowania siedliskowego w OB wzgledem OK. W sezonie badawczym
2011 oraz 2012 badano tempo procesu dekompozycji na podstawie ubytku biomasy substratu
lisci A. glutinosa w wybranych siedliskach. Na rycinach (Rycina 24 i Rycina 25) przedstawiono
warto$ci $rednie ubytku procentowego [%] biomasy substratu. Wyniki zostaly usrednione
| przedstawione z uwzglednieniem: réznych no$nikéw (siatka o $rednicy oczka =1 mm oraz
siatka z elastanu o $rednicy oczka <0,25 mm), w OK (sezon 2012) i OB (sezon 2011 i 2012),
z uwzglednieniem $rodowiska zacienionego (ZAC) i nastonecznionego (SLO), jak réwniez
Z rozrdznieniem na bystrza (BYS) i plosa (PLO).

Zaobserwowano wyrazny ubytek biomasy w wyniku dekompozycji w obydwu sezonach
badawczych w OB (Rycina 24, Rycina 25 i Tabela 21).

W sezonie badawczym 2011, w pierwszym terminie poboru (2011.07.29) ubytek biomasy
substratu w OB stanowil 29,79%, aw kolejnym terminie (2011.08.12) wynidst 41,62%.
W terminie 2011.09.05 ubytek biomasy przekroczyl polowg¢ masy poczatkowej i wynidst
59,76%. Ostatni pobdr probek (2011.11.12) wykazal ubytek procentowy na poziomie 69,85%
(Rycina 24).

W wyniku braku normalno$ci rozktadu (p=0,001) zastosowano test nieparametryczny
wskazujacy na istotne (p =0,000) roéznice pomigdzy obserwacjami z poszczegdlnych terminow

w sezonie 2011 (Tabela 21).

Tabela 21. Wyniki testu Kruskala-Walisa dla réznic tempa dekompozycji pomiedzy
terminami pomiarow w OB w sezonie 2011% i 2012**

Terminy pomiarow

Dane Odcinki w Sz.S. Poziom istotnos$ci
[mm.dd]

2011 OB Wszystkie terminy H (3,n=92) =71,75538 p =0,000

2012 OB Wszystkie terminy H (2, n=134) =4,065369 p =0,131

* Test Shapiro-Wilka: W = 0,94903, p = 0,001; N =92
** Test Shapiro-Wilka: W = 0,85298, p = 0,000; N = 34

W sezonie badawczym 2012 w pierwszym terminie poboru probek (2012.09.25) uzyskano
58,73% ubytku biomasy w wyniku procesu dekompozycji. W kolejnym terminie (2012.10.25)
uzyskano 72,82% ubytku biomasy (Rycina 25). W ostatnim terminie (2012.11.23) ubytek
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biomasy wyniost 73,43 % (Rycina 25). W wyniku braku normalno$ci rozktadu (p=0,001)
zastosowano test nieparametryczny (Tabela 21).

Réznice pomiedzy tempem dekompozycji w sezonie 2012 w OB pomigdzy poszczegdlnymi
datami pomiaru byty nicistotne (p=0,131). W sezonie 2012 zaobserwowano wyzsze tempo

dekompozycji w poréwnaniu z sezonem 2011 (Rycina 25).

Parametr: ubytek biomasy
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Rycina 24. Sredni ubytek biomasy substratu w OB, bez podzialu na typ zacienienia oraz
dostepnos¢ substratu dla bezkregowcow, w sezonie 2011.
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Parametr: ubytek biomasy %
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Rycina 25. Sredni ubytek biomasy substratu w OB, bez podzialu na typ zacienienia oraz
dostepnos¢ substratu dla bezkregowcow, w sezonie 2012.

IV.5.1 Proces dekompozycji w bystrzach i plosach

Wynik testu U Manna-Whitneya w sezonie 2011 wykazat brak istotnych r6znic w tempie
dekompozycji pomigdzy bystrzem (BYS) i plosem (PLO).

W sezonie 2012, dla terminu 2012.09.25 wynik testu U Manna-Whitneya wykazal istotne
roznice pomiedzy siedliskami bystrz i plos (p=0,045, Tabela 22). Najwyzsze tempo
dekompozycji (72,13 % ubytku biomasy) zaobserwowano w plosach (Rycina 26 i Tabela 22).
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Parametr: ubytek biomasy
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Rycina 26. Sezon 2012: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy
w %, na stanowiskach OK oraz OB-bystrze i OB - ploso.

Tabela 22. Wyniki testu U Manna-Whitneya dla tempa dekompozycji pomiedzy bystrzem
(BYS) i plosem (PLO).

termin/sezon Rank Sum Rank Sum p- Valid  Valid
zréznicowanie U
badawczy BYS PLO level N N
2012.09.25 BYS-PLO 3,00 33,00 0,00 0,05 2,00 6,00

W sezonie 2011 oraz w sezonie 2012 dla fragmentow jasnych (SLO) OB test U Manna-
Whitneya wykazat brak istotnych réznic pomigdzy parametrami mierzonymi w bystrzu i plosie.
Rowniez w sezonie 2011 1 sezonie 2012 odnotowano brak istotnych roznic pomigdzy
parametrami mierzonymi w bystrzu i plosie OB dla fragmentow zacienionych (ZAC).

Zaréwno w sezonie badawczym 2011, jak 1 2012 porownujac tempo dekompozycji substratu
w bystrzach i plosach z utrudnionym dostepem dla bezkr¢gowcow (ELA) odnotowano brak
istotnych roznic.

Podobnie brak istotnych réznic odnotowano w obydwu sezonach badawczych dla substratu

z tatwym dostgpem dla bezkregowcow (SIA) pomiedzy siedliskiem bystrz i plos.
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IV.5.2 Proces dekompozycji pomiedzy stanowiskami we fragmentach
nastonecznionych i zacienionych
W sezonie 2011 test U Manna Whitneya, wykazat istotne roznice tempa dekompozycji we
fragmentach o réznym stopniu zacienienia (SLO-stanowisko jasne (nastonecznione) i ZAC—
stanowisko zacienione) w terminie 2011.09.25 (Tabela 23). Dla SLO w OB ubytek biomasy
wyniost 61,30 % oraz dla ZAC w OB. wyniost 52,63% dla (Rycina 27).

Parametr: ubytek biomasy
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Rycina 27. Sezon 2011: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy w
%, na stanowiskach w OB jasnym (SLO) i zacienionym (ZAC) dla terminu 2011.09.05.

W sezonie 2011, w OB odnotowano brak istotnych réznic migdzy stanowiskami we
fragmentach nastonecznionych i zacienionych z utrudnionym dostgpem substratu dla
bezkrggowcoéw (ELA).

Natomiast w sezonie 2012 w OB odnotowano istotne réznice tempa dekompozycji pomigdzy
fragmentami SLO i ZAC (SLO-ZAC) z utrudnionym dostgpem dla bezkrggowcow (ELA)
(Tabela 23).

Dla SLO odnotowano ubytek biomasy na poziomie 46,75%, a dla odcinka ZAC na poziomie
52,95%, zatem roznica ubytku procentowego biomasy wyniosta 6,20% (Rycina 28).
Zaobserwowano przewage tempa dekompozycji w obrebie substratu z utrudnionym dostgpem

dla bezkregowcow we fragmentach zacienionych w OB (Rycina 28).
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Parametr: ubytek biomasy
Utrudniony dostep dla bezkregow cow (ELA)
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Rycina 28. Sezon 2012: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy
substratu w 9%, na stanowiskach jasnych (SLO) oraz ciemnych (ZAC) OB Sz.S.
Z utrudnionym dostepem dla bezkregowcow.

Tabela 23. Wyniki testu U Manna-Whitneya dla tempa dekompozycji pomiedzy jasnym
(SLO) i zacienionym (ZAC) fragmentem OB.

termin/sezon re . . Rank Sum  Rank Sum U p- ValidN ValidN
badawczy ~ “resmicowame SLO ZAC level  SLO ZAC
2011.09.05 SLO-ZAC 135,00 36,00 1500 0,05 12,00 6,00
* . _
2012 E"ZAAg"O 58,00 9500 1300 003 9,00 8,00

* ELA: analiza substratu z utrudnionym dostgpem dla bezkregowcow

Poréwnujac tempo dekompozycji substratu w sezonie 2011 i 2012 odnotowano brak
istotnych roznic pomiedzy fragmentami nastonecznionymi i zacienionymi z tatwym dostgpem
dla bezkrggowcoéw (SIA).

IV.5.3 Proces dekompozycji pomiedzy stanowiskami z utrudnionym oraz latwym
dostepem dla bezkregowcow.

W sezonie 2011 nie zaobserwowano istotnych roznic pomiedzy tempem dekompozycji

substratu z tatwym i utrudnionym dostepem dla bezkregowcow. Tempo dekompozycji substratu

w sezonie 2011 (2011.06.29 - 2011.11.12) wyrazone $rednim ubytkiem biomasy na poziomie
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52,20% w no$nikach =z utatwionym dostepem dla bezkregowcow (SIA) oraz 47,51%
w no$nikach z utrudnionym dostgpem dla tej grupy organizméw (ELA). Roznica procentowa
wskazujaca na udziat bezkregowcow w procesie dekompozycji wyniosta jedynie 4,69 %.

W sezonie 2011 w OB dla fragmentow SLO réwniez odnotowano brak istotnych réznic
pomiedzy ELA i SIA. W sezonie 2011 we fragmencie SLO zaobserwowano 54,30% ubytku
biomasy dla nos$nika SIA oraz 49,84% dla no$nika ELA (réznica wyniosta jedynie 4,46%).

W sezonie 2012 test U Manna-Whitneya dla OB nastonecznionego (SLO) wykazat istotne
rdéznice tempa dekompozycji pomiedzy ELA i SIA (p = 0,000) (Tabela 24). We fragmencie SLO
zaobserwowano 97,63% ubytku biomasy dla nosnika SIA oraz 49,64% dla no$nika ELA. Zatem

roéznica w ubytku biomasy w zalezno$ci od testowanego nosnika wyniosta 47,99% (Rycina 29).

Parametr: ubytek biomasy
Siedlisko: odcinek jasny
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Rycina 29. Sezon 2012: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy
substratu w %, na stanowiskach z latwym (SIA) oraz utrudnionym (ELA) dostepem dla
bezkregowcow z wyrdéznieniem odcinka jasnego (SLO) w OB.

W sezonie 2012 odnotowano réwniez istotne rdéznice w tempie dekompozycji pomigdzy
stanowiskami z utrudnionym (ELA) oraz tatwym (SIA) dostgpem dla bezkregowcow w OK,
w OB, zaréwno we fragmentach SLO i ZAC (Tabela 24).

W sezonie 2011 w ZAC fragmentach OB odnotowano brak istotnych réznic pomigdzy
parametrami ELA i SIA.
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W sezonie 2012 w ZAC OK i OB test U Manna-Whitneya wykazat istotne r6znice pomigdzy
wartosciami biomasy dla substratu ELA i SIA. W OB ubytek biomasy dla substratu

Z utrudnionym dostepem dla bezkregowcow (ELA) wyniost 51,56%, a z tatwym dostepem (SIA)
wyniost 93,42% (Rycina 30 i Tabela 24).

Parametr: ubytek biomasy%
Wybrane siedlisko: fragment ZAC
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Rycina 30. Sezon 2012: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy
w %, na stanowiskach z latwym (SIA) oraz utrudnionym (ELA) dostepem dla
bezkregowcow z wyrdznieniem odcinka zacienionego (ZAC) OB.

W sezonie 2012 zaobserwowano dla OK i OB istotne réznice pomigdzy substratem
z utrudnionym (ELA) i tatwym (SIA) dostgpem dla bezkregowcow, a ubytkiem biomasy, ktory
wyniost odpowiednio 50,59% i 97,10% (Rycina 31, Tabela 24). Tempo dekompozycji byto
wyzsze w substracie z fatwym dostepem dla bezkregowcodw. Roznica procentowa wskazujgca na

udziat bezkrggowcow w procesie dekompozycji wyniosta 46,5%.
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Parametr: ubytek biomasy
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Rycina 31. Sezon 2012: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy,
na stanowiskach z ulatwionym (SIA) oraz utrudnionym (ELA) dostepem dla
bezkregowcow w OB.

Ponadto w sezonie 2012 w obrebie bystrza (BYS) i plosa (PLO) zaobserwowano istotne
réznice w tempie dekompozycji pomigdzy substratem z tatwym (SIA) oraz utrudnionym
dostgpem dla bezkregowcow (ELA) (Rycina 32 i Rycina 33).

Dla BYS w sezonie 2011 w OB odnotowano brak istotnych réznic pomigdzy ubytkiem
biomasy substratu z utrudnionym (ELA) i tatwym (SIA) dost¢pem dla bezkrggowcow.

Dla BYS w sezonie 2012 w OB test U Manna-Whitneya wykazat istotne roznice pomigdzy
tempem dekompozycji w nosnikach z ELA i SIA przy p = 0,050 (Tabela 24).

W BYS zaobserwowano ubytek biomasy substratu z trudnym dostgpem dla bezkregowcow
(ELA) na poziomie 48,17% oraz 98,47%z tatwym dostgpem dla bezkregowcow (SIA)
(Rycina 32).

87



Parametr: ubytek biomasy
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Rycina 32. Sezon 2012: porownanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy,
na stanowiskach z latwym (SIA) oraz utrudnionym (ELA) dost¢pem dla bezkregowcow
z wyroznieniem bystrzy (BYS) w OB.

W PLO w OB, w sezonie 2011 zaobserwowano brak istotnych réznic w tempie dekompozycji
pomiegdzy substratem z tatwym (SIA) oraz utrudnionym dostepem dla bezkrggowcoéw (ELA).

W PLO w OB w sezonie 2012 test U Manna-Whitneya wykazat istotne roznice w tempie
dekompozycji pomiedzy substratem z tatwym (SIA) oraz utrudnionym dostepem dla
bezkregowcow (ELA) (p = 0,000) (Tabela 24);

W PLO zaobserwowano ubytek biomasy substratu z trudnym dostepem dla bezkrggowcow

(ELA) na poziomie 50,98 % oraz 96,76% z tatwym (SIA) dostgpem dla bezkr¢gowcow
(Rycina 33).
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Parametr: ubytek biomasy
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Rycina 33. Sezon 2012: poréwnanie tempa dekompozycji wyrazonego ubytkiem biomasy
w %, na stanowiskach z latwym (SIA) oraz utrudnionym (ELA) dostepem dla
bezkregowcow z wyroznieniem plos (PLO) w OB.

Tabela 24. Wyniki testu U Manna-Whitneya dla tempa dekompozycji substratu z latwym
(SIA) i utrudnionym (ELA) dost¢pem dla bezkregowcow.

e e T,
2012 ELA-SIA OKOB 494,00 1217,00 59,00 0,00 29,00 29,00
2012.10.25 ELA-SIA OKOB 15,00 40,00 0,00 0,01 5,00 5,00
2012 ELA-SIA OK 92,00 208,00 14,00 0,00 12,00 12,00
2012 ELA-SIA OB 168,00 427,00 15,00 0,00 17,00 17,00
2012.11.23 ELA-SIA OB 36,00 100,00 0,00 0,00 8,00 8,00
2012 BYS: ELA-SIA OB 25,00 53,00 4,00 0,02 6,00 6,00
2012 PLO: ELA-SIA OB 66,00 187,00 0,00 0,00 11,00 11,00
2012 SLO: ELA-SIA OK 44,00 92,00 8,00 0,01 8,00 8,00
2012 SLO: ELA-SIA OB 52,00 224,00 7,00 0,00 9,00 14,00
2012 ZAC: ELA-SIA OK 10,00 26,00 0,00 0,02 4,00 4,00
2012 ZAC: ELA-SIA OB 78,00 112,00 0,00 0,00 12,00 7,00

* roznice istotne dla wszystkich terminéw lub poszczegdlnych dat
** pystrze (BYS), w ploso (PLO), fragment jasny (SLO), fragment zacieniony (ZAC)
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IV.6 Analiza ilosciowa chlorofilu a oraz bakterii

Analiza tempa wzrostu biofilmu z rozréznieniem na liczebno$¢ bakterii 1 stezenie chl a
z uwzglednieniem zréznicowania na siedliska we fragmentach jasnych (SLO) 1 zacienionych
(ZAC), w bystrzach (BYS) oraz plosach (PLO) miata na celu ocen¢ wplywu zrdéznicowania
siedliskowego na zmiane hierarchii czynnikéw samooczyszczania wody ptynace;.

Chlorofil a 1 liczebno$¢ bakterii byla oznaczona w materiale pobranym z wertykalnie
ustawionych (na poczatku eksperymentu) powierzchni szklanych z uwzglednieniem
nastepujgcych wariantow: termin poboru probki, kolejno$¢ stanowisk, typ siedliska oraz
intensywno$¢ $wiatta w OK 1 OB. Ze wzgledu na duza zmienno$¢ sezonowa badanych
parametrOw majacg swoje odzwierciedlenie w odchyleniu standardowym, zebrane dane
zaklasyfikowano wg terminu pomiarow do trzech zbiorow zgodnie z kryterium
chronologicznym.

2012.06.18, 2012.06.23, 2012.06.28 — E1 (Eksperyment 1)
2012.07.14, 2012.07.19, 2012.07.24 — E2 (Eksperyment 2)
2012.08.28, 2012.09.01, 2012.09.04 - E3 (Eksperyment 3)

IV.6.1 Chlorofil a

Zmiany zawartosci chlorofilu a w biofilmie, determinowane przez termin poboru
probek

Analiza ANOVA dla powtarzanych pomiaréw dotyczacych zawarto$ci chl a wykazala istotne
roznice tego parametru pomiedzy obserwacjami z kolejnych termindw wszystkich trzech

eksperymentow, przy p=0,000 (Tabela 25).
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Rycina 34. Biofilm typu epiliton zawierajacy chl a, widoczny (kolor zielony) na zwirze
pobranym z bystrza OB.

Tabela 25. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiarow dla zmian
zawartos$ci chlorofilu a w poszczegolnych terminach badan.

Dane Odcinki w Sz.S. Terminy pomiaréw Poziom istotnosci
[mm.dd]
Data pomiaru OKi OB 06.18; 06.23; 06.28; Wilks lambda=0,44312,
F(4' 45)=5,7758, p=0,00075
Data pomiaru OKiOB 07.14; 07.19; 07.24; Wilks lambda=0,37543,
Fu, 46=7,2687, p=0,00013
Data pomiaru OKiOB 08.28; 09.01; 09.04; Wilks lambda=0,40118,

Fes, 46=6,6562, p=0,00026

Wartosci stezenia chl a (Rycina 34, Rycina 35) wykazaly tendencj¢ wzrostowa w kazdym
z trzech eksperymentow. Dla termindéw 2012.06.18-2012.06.28 (E1) warto$¢ parametru wzrosta
z 2 mg m?do 5,27 mg m? (Rycina 35).

W terminach 2012.07.14-2012.07.24 (E2) stezenie chl a wzrosto z 0,87 mg m? do 4,50 mg
m (Rycina 35).

W ostatnim terminie eksperymentu 2012.8.28-2012.9.04 (E3) stezenie chl a wzrosto z 1,63
mg m™ do 6,30 mg m™ (Rycina 35).
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Parametr: chl a
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Rycina 35. Stezenie chlorofilu a na wszystkich wertykalnych powierzchniach badawczych

w poszczegolnych terminach poboru probek.

Zmiany zawartosci chlorofilu a w biofilmie, determinowane przez typ siedliska

Analiza ANOVA dla powtarzanych pomiaréw dla parametru chl a wykazata istotne
statystycznie réznice pomiedzy siedliskami (p=0,003), dla pierwszego eksperymentu:
E1 (2012.06.18-2012.06.28) (p=0,00035) (Tabela 26). W tym okresie zawarto$¢ chlorofilu a

wzrastata istotnie szybciej w plosach, niz w bystrzach 1 kontroli.

Tabela 26. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiaréw dla zmian
zawartos$ci chlorofilu a, pomiedzy siedliskami bystrz (BYS) i plos (PLO) i kontroli (KO).

Terminy pomiarow

[m-dd] Wynik testu

Dane Odcinki Sz.S.

BYS-PLO OK i OB 06.18; 06.23; 06.28;  Wilks lambda=0,41292, F 4 45=6,3963, p=0,00035
BYS-PLO OKiOB 07.14; 07.19; 07.24;  Wilks lambda=0,73677, F4 46=1,8977, p=0,12692
BYS-PLO OKi OB 08.28; 09.01; 09.04;  Wilks lambda=0,83410, F 4 45=1,0918, p=0,37179

Test Tukeya PLO>BYS=KO
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Rycina 36. Glony nitkowate (epipelon): pobrana prébka po lewej, mata nad osadem plosa
po prawej.

Dodatkowo przeprowadzono jednoczynnikowa analize wariancji ANOVA dla stwierdzenia
istotno$ci réznic w zawartosci chlorofilu a pomiedzy stanowiskami w poszczegodlnych dniach
poboru probek. Odnotowano istotne réznice pomigdzy siedliskami w dwoch terminach:
2012.06.28 (F(, §=33,376, p = 0,000) i 2012.07.14 (F¢, ¢=10,000, p = 0,012) (Tabela 27,
Tabela 28). W obydwu przypadkach zawartosci chlorofilu a byta najwyzsza w plosach.

Tabela 27. Wyniki analizy wariancji (one-way ANOVA) dla chl a w réznych typach
siedlisk, dla terminu 28 czerwca 2012.

SS df MS F p
Intercept  4,528973 1 4528973 467,8900 0,000001
siedlisko  0,646133 2 0,323067 33,3761  0,000561

blad 0,058077 6 0,009680

test Tukeya PLO>BYS=KO

Tabela 28. Wyniki analizy wariancji (one-way ANOVA) dla chl a w réznych typach
siedlisk, dla terminu 14 lipca 2012.

SS df MS F P

Intercept  0,565977 1 0,565977 95,05231 0,000067
siedlisko ~ 0,119090 2 0,059545 10,00021 0,012289
btad 0,035726 6 0,005954

test Tukeya PLO>BYS=KO

W przypadku pierwszego eksperymentu E1 (2012.06.18-2012.06.28), stezenie chla na
wertykalnych powierzchniach badawczych (biofilm) byto najnizsze w OK ($rednio 1,19 mg m™).
W OB stezenie chl a osiagneto w BYS $rednig warto$¢ 2,72 mg m™, natomiast najwyzsze

stezenia chl a ($rednio 7,76 mg m™), zaobserwowano w PLO (Rycina 36 i Rycina 37).
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Parametr: chl a
Wybrane daty: 2012.06.18; 2012.06.23; 2012.06.28
14 : : —

12 ¢

10t
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chl a [mg m?]

O Mean

[
1A; 2A3A 4B; 7B; 8B; 5P; 6P; OP; [ eansot

siedlisko

Rycina 37. Stezenie chlorofilu a na wertykalnych powierzchniach badawczych
w wybranych siedliskach. A-stanowiska w OK, B—stanowiska bystrze w OB, P-stanowiska

plosa w OB.

Zmiany zawartosci chlorofilu a w biofilmie na kolejnych stanowiskach
Analiza ANOVA dla powtarzanych pomiaréw dla chl a wykazata brak istotnych réznic

pomigdzy obserwacjami na kolejnych stanowiskach z wyjatkiem terminow: E2 (2012.07.14,

07.19, 07.24) (Tabela 29).

Tabela 29. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiarow dla zmian
zawartosci chlorofilu a na kolejnych stanowiskach.

Dane Odcinki w Sz.S. Terminy pomiarow Poziom istotnos$ci
[mm.dd]
Data pomiaru OKiOB 06.18; 06.23; 06.28; Wilks lambda=0,20511,
F(16' 34):2,5671, p=0,01028
Data pomiaru OKiOB 07.14; 07.19; 07.24; Wilks lambda=0,43390,
F(16’ 34)=1,1010, p=0,39163
Data pomiaru OKiOB 08.28; 09.01; 09.04; Wilks lambda=0,36386,

Fs,34=1,3978, p=0,20079

Dla E2 (2012.07.14, 2012.07.19 1 2012.07.24) st¢zenie chl a na wertykalnych powierzchniach
badawczych wyniosto w OK od 3,80 mg m™ (stanowisko 1) do 4,87 mg m™ (stanowisko 2)
(Rycina 38). Natomiast w OB stezenie chl a zmalalo z 3,20 mg m? (stanowisko 5)
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do 1,02 mg m? (stanowisko 8). W ostatnim punkcie pomiarowym zaobserwowano niewielki

wzrost stezenie chl a do 1,26 mg m™ (Rycina 38).

Parametr: chl a
Wybrane daty: 2012.07.14; 2012.07.19; 2012.07.24

14
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chl a[mg m?]

O Mean
' ' ! ' ' 1 Mean+SE
1 2 3 4 5 6 7 8 9 T MeantSD

stanowisko
Rycina 38 Sezon 2012: Stezenie chlorofilu a na wertykalnych powierzchniach badawczych
na kolejnych stanowiskach w OK (1-3) i OB (5-9).

Dla E2 (2012.07.14, 2012.07.19 i 2012.07.24) wspotczynnik korelacji Spearman’a pomigdzy
iloscig chl a i bakterii wyniost R=0,42; p <0,05000.

Zmiany zawartosci chlorofilu a w biofilmie, determinowane przez intensywnos¢
Swiatta

Analiza ANOVA dla powtarzanych pomiaréw dla parametru chl a wykazata brak istotnych
roznic pomig¢dzy obserwacjami siedlisk w odcinkach jasnych (SLO) 1 zacienionych (ZAC) w OK
i OB.

Analizujac poszczegdlne dni poboru probek, w zadnym przypadku nie stwierdzono istotnych

roznic dla zacienienia.
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Tabela 30. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiaréw dla zmian

zawartos$ci chlorofilu a w jasnych i ciemnych fragmentach Sz.S.

Terminy pomiarow

Dane Odcinki w Sz.S. [mm.dd] Poziom istotnoSci
Datapomiaru ~ OKiOB  06.18; 06.23; 06.25; Fx:,lfol,grgggg,:&%?ggf& .
Datapomiaru ~ OKiOB  07.14;07.19; 07.24; Fx:)tsotig‘é’gg’:;’;%%gf%s
Datapomiaru ~ OKiOB  08.28;09.01; 09.04; FXZ‘lziiﬁgngb?dgf:poz’ﬁ?fg&g

Dla wszystkich terminéw poboru w OK i OB, ste¢zenie chl a na wertykalnych powierzchniach

badawczych wyniosto $rednio 3,30 mg m? w czesciach SLO (stanowiska 1, 3, 4, 5, 8 i 9) oraz

3,62 mg m? w czesciach ZAC (stanowiska 2, 6 i 7) (Rycina 39).

Parametr: chl a
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Rycina 39. Porownanie stezenia chlorofilu a na wertykalnych powierzchniach badawczych

stanowisk jasnych (SLO) i zacienionych (ZAC) w OK i OB.
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IV.6.2 Bakterie

W biofilmie na wertykalnych powierzchniach badawczych odnotowano obecno$¢ bakterii
(Rycina 40).

Rycina 40. Bakterie pozyskane z wertykalnych powierzchni badawczych; pojedyncze
komérki bakterii po lewej; komérki bakterii na martwej materii organicznej po prawej;
punkt poboru 9P OB.

Zmiany liczebnosci bakterii w biofilmie, determinowane przez termin poboru prébek.

Analiza ANOVA dla powtarzanych pomiaréw dla catkowitej liczby bakterii wykazata istotne
réznice pomiedzy obserwacjami z poszczegélnych terminow pomiaru, przy p=0,000
(Tabela 31).

Tabela 31. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiaréow dla ogolnej liczby
bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych, w roéznych terminach poboru
probek.

Dane Odcinki Terminy pomiaréw Wynik testu
Sz.S. [mm-dd]

DATA OKi OB 06.18; 06.23; 06.28;  Wilks lambda=0,44312, F(4, 46)=5,7758, p=0,00075
DATA OKiOB 07.14;07.19; 07.24,  Wilks lambda=0,37543, F(4, 46)=7,2687, p=0,00013
DATA OKiOB 08.28; 09.01; 09.04;  Wilks lambda=0,40118, F(4, 46)=6,6562, p=0,00026

We wszystkich terminach poboru probek bakterii z wertykalnych powierzchni biofilmu
zaobserwowano wzrost ogolnej liczby bakterii. Kazdy kolejny z trzech poboréw nastgpowat po
kolejnych pigciu dobach ekspozycji ptytek w $rodowisku OK i OB. W pierwszym terminie
poboru liczebno$¢ bakterii wyniosta 15 x 10° mL™? i wzrosta do 59 x 10° mL™ po pigtnastym
dniu ekspozycji. W drugim eksperymencie poczatkowa warto$¢ pomiaru wyniosta 30 x 10° mL?!
i wzrosta do 40 x 10° mL™? po pietnastu dniach ekspozycji. Ostatni eksperyment rowniez

wykazatl wzrost w kazdym z trzech pomiaréw liczby bakterii. W probee pobranej 2012.08.28
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liczba bakterii rowna byta 19 x 10° mL™ i wzrosta w ostatnim terminie pomiaru do 30 x 10° mL™
(Rycina 41).

Parametr: bakterie
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Rycina 41. Liczebno$¢ bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych
W poszczegolnych terminach poboru prob.

Zmiany liczebnosci bakterii w biofilmie, determinowane przez typ siedliska

Analiza ANOVA dla powtarzanych pomiarow ogolnej liczby bakterii wykazata brak
istotnych roznic pomigdzy obserwacjami z poszczegdlnych siedlisk z wyjatkiem terminow:
2012.06.18, 2012.06.23, 06.28 (Tabela 32).

Tabela 32. Wynik analizy wariancji ANOVA (powtarzanych pomiaréow) - dla calkowitej
liczby bakterii, w roznych siedliskach.

Terminy pomiaréow

Dane Odcinki w Sz.S. Poziom istotnosci

[mm.dd]
. . . . ) Wilks lambda=0,41292,
Data pomiaru OKi0OB 06.18; 06.23; 06.28; F o 45=6,3963, p=0,00035
. . : : : Wilks lambda=0,73677,
Data pomiaru OKi10B 07.14; 07.19; 07.24; o 16=1,8977, p=0,12692
Data pomiaru OK i OB 08.28; 09.01; 09.04: Wilks lambda=0,83410,

Fs, 46=1,0918, p=0,37179

Jednoczynnikowg analize wariancji ANOVA zastosowano dla stwierdzenia istotno$ci roznic

w liczbie bakterii pomiedzy stanowiskami w poszczegdlnych dniach poboru probek.
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Odnotowano istotne réznice pomigdzy siedliskami w terminie: 2012.06.28 (F (2, =8,87, p=0,016)
(Tabela 33).

Tabela 33. Wynik analizy wariancji ANOVA (powtarzanych pomiarow) dla ogélnej liczby
bakterii w roznych siedliskach.

SS df MS F P
Intercept  25,54822 1 2554822 742,2859 0,000000
siedlisko  0,61032 2 0,30516  8,8662  0,016159
blad  0,20651 6 0,03442

Test Tukey’a PLO=KO>BYS

W tym terminie liczba bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych byla najnizsza
(23 x 10° mL™) w bystrzach. Natomiast w przypadku plos OK i OB liczba bakterii byta zblizona
i wynosita odpowiednio 72 1 81 x 10° mL™ i 81 x 10° mL™* (Rycina 42).

Parametr: bakterie
Wybrana data: 06-28

100 ——
81
— 80Ff o
: %
©
=
w 60F S -
= 1
O
Q2 40 ¢
Q
£
£ B
— 20+
O Mean
0 [ Mean+SE
1A. 2A3A 4B. 7B. 8B. 5P. 6P. 9P: T Mean+SD

siedlisko

Rycina 42. Liczebnos$¢ bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych, porownanie
siedlisk; A-kontrola, B-bystrza i P-plosa.

Zmiany liczebnosci bakterii w biofilmie na kolejnych stanowiskach

Analiza wariancji dla liczby bakterii wykazata brak istotnych réznic pomigdzy obserwacjami
na kolejnych stanowiskach z wyjatkiem termindéw eksperymentu: E2 (2012.07.14, 2012.07.19
1 2012.07.24) (Tabela 34).

99



Tabela 34. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiarow dla ogolnej liczby
bakterii na kolejnych stanowiskach.

Terminy pomiarow

Dane Odcinki w Sz.S. Poziom istotnosci
[mm.dd]
. . ) ) . Wilks lambda=0,20511,
Data pomiaru OKi0OB 06.18; 06.23; 06.28; Fus 24=2,5671, p=0,01028
. . : : : Wilks lambda=0,43390,
Data pomiaru OK i OB 07.14; 07.19; 07.24; Fus 54=1,1010, p=0,39163
Data pomiaru OK i OB 08.28; 09.01; 09.04: Wilks lambda=0,36386,

Fs.34=1,3978, p=0,20079

Dla wszystkich terminéw poboru prob, S$rednia liczba bakterii na wertykalnych
powierzchniach badawczych w OB wyniosta od 33 x 10° mL™ (stanowisko 1) do 36 x 10° mL™
(stanowisko 2) w OK. W OB wartoé¢ parametru wyniosta od 39 x 10° mL™ (stanowisko 5) do 24
x 10° mL*! (stanowisko 8) (Rycina 43). W OK zaobserwowano wzrost parametru wraz
z kierunkiem nurtu Sz.S. W OB zaobserwowano spadek liczby bakterii wraz z kierunkiem nurtu
Sz.S., za wyjatkiem stanowiska 4 (Rycina 43).

Parametr: bakterie
100

80

60 |

[liczebnoéé bakterii x 10° mL™ ]

201

O Mean

0 : * * * * : * * : |:| Mean+SE
1 2 3 4 5 6 7 8 9 T MeanzSD

stanowisko

Rycina 43. Liczebno$¢ bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych, poréwnanie
kolejnych stanowisk badawczych; OK-stanowisko 1-3 i OB stanowisko 4-9.
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Zmiany liczebnosci bakterii w biofilmie, determinowane przez intensywnos¢ swiatta

Analiza statystyczna wykazata brak istotnych roznic w liczbie bakterii na wertykalnych

powierzchniach badawczych pomigdzy siedliskami jasnymi (SLO) i zacienionymi (ZAC)

(Tabela 35).

Tabela 35. Wyniki analizy wariancji ANOVA powtarzanych pomiaréw dla ogolnej liczby

bakterii we fragmentach jasnych (SLO) i zacienionych (ZAC).

Terminy pomiaréw

Dane Odcinki w Sz.S. Poziom istotnosci
[mm.dd]
. . _ _ ) Wilks lambda=0,99673,
Data pomiaru OKiOB 06.18; 06.23; 06.28; F 0. 24=0,03938, p=0,96144
. . : : : Wilks lambda=0,43390,
Data pomiaru OK i OB 07.14; 07.19; 07.24; F s, 55=1,1010, p=0,39163
Data pomiaru OK i OB 08.28: 09.01; 09.04; Wilks lambda=0,36386,

Fs, 34=1,3978, p=0,20079

Dla E3 (2012.08.28, 2012.09.01 i 2012.09.04) liczba bakterii na wertykalnych

powierzchniach badawczych wyniosta érednio 31 x 10° mL' w odcinkach SLO

oraz 32 x 10° mL™ w czesciach ZAC (Rycina 44).

Parametr: bakterie
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Rycina 44. Liczba bakterii na wertykalnych powierzchniach badawczych; poréwnanie
stanowisk niezacienionych (SLO) (stanowisko: 1A, 3A, 4B, 5P, 8B i 9P) oraz zacienionych

(ZAC) (stanowisko: 2A, 6P i 7B).
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Dla E3 (2012.08.28, 2012.09.01 i 2012.09.04) wspoétczynnik korelacji pomigdzy stezeniem
chl a i liczebnoscig bakterii wyniost R=0,442681; p <0,05000.

Dla wszystkich terminéw obserwacji wspotczynnik korelacji dla chl a i bakterii wyniost
R=0,303128 przy N=81.
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\Y Dyskusja

V.1 Ocena funkcjonalnosci sztucznego strumienia w badaniach procesow
samooczyszczania wody

Przeptyw energii oraz obieg materii zachodzgcy poprzez sieci troficzne organizmow,
wplywaja na wszystkie elementy cyklu hydrologicznego, w tym na jej parametry jako$ciowe jak
réowniez ilosciowe wody. W skali globalnej zmiana jednego sktadnika biocenozy moze
drastycznie wptyna¢ na drugi, obrazujg to np. skutki wylesiania na zmiany klimatu w skali
lokalnej i globalnej oraz degradacja zasobow wodnych poprzez intensyfikacje zjawiska erozji,
czy tez wzrost udzialu zawiesiny biorgcej udziat w transporcie fosforu (Ballantine i in. 20009,
Stournaras i in. 2011). W konsekwencji zachodzacych zmian klimatycznych obserwuje si¢ m.in.
zwigkszone zapotrzebowanie na wod¢ oraz zwigkszony koszt stosowanych metod uzdatniania
wody (Raymond 1998). Strategie zarzadzania woda w wielu panstwach maja na celu ochrong
ekosystemow wodnych jako bezcennego kapitatu naturalnego, podkreslajac ich szczegdlng rolg
w ksztaltowaniu krajowej ekonomii (Palmer i in. 2015). Przeciwdzialanie zanieczyszczeniom
,»uzrodta” jest najtanszym sposobem ochrony zasobow wodnych przed ich degradacja
(Carpenter i in. 1998). Z tego wzgledu wazne jest zrozumienie naturalnych proceséw
zachodzacych bezposrednio w korycie rzek i strumieni, tak aby zachowaé lub rekonstruowac
cieki wodne (z uwzglednieniem rowow melioracyjnych, strumieni $rodpolnych itp.),
wykorzystujac naturalny potencjat srodowiska, oraz przyczyniajac si¢ do zwigkszenia udziatu
procesOw samooczyszczania wod odbieranych m.in. z obszaréw rolniczych (Zalewski 2002).
Szczegbdlne znaczenie matych ciekow 1 strumieni pierwszego rzedu dla poprawy jakosci wody
jest konsekwencja wysokiego wspdiczynnika powierzchni koryta do mieszczace] si¢ w nim
objetosci wody. Podobnie jest z zaleznos$cig migdzy rozmiarem cieku i jego interakcjg ze strefg
buforowa (Ensign Doyle 2006).

Warunki i procesy srodowiskowe W kazdej zlewni mogg by¢ monitorowane za pomocag
odpowiednio dobranych parametrow fizyczno-chemicznych i biologicznych (Jakubinsky 2014).
Najprostszym sposobem wyjasniania roli czynnikow optymalizujacych powyzsze procesy,
w tym naturalny proces samooczyszczania wody, jest analizowanie ich w kontrolowanych
warunkach eksperymentalnych. W warunkach naturalnych czynniki te oddziatuja wzajemnie ze
sobg W bardziej ztozony sposob, dlatego interpretacja wynikoéw moze by¢ trudna. Stad potrzeba
analizowania procesu samooczyszczania w warunkach kontrolowanych tak aby lepiej zrozumiec
m.in. interakcje zachodzace pomigdzy badanymi parametrami zaréwno abiotycznymi jak

| biotycznymi. Z powyzszych wzgledow w ekologii eksperymentalnej i badaniach
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ekotoksykologicznych uzywane sa modelowe sztuczne strumienie (Warren i Davis 1971,
Belanger 1996, Battin i in. 2003, Ceola i in. 2013).

Odtworzone warunki w strumieniu eksperymentalnym (np. siedliska w bystrzach i plosach)
w porownaniu do tych, ktére mogty by¢ wykluczone z systemu (np. warunki suszy i powodzi,
imigracja lub emigracja osobnikéw, brak szczytowych ogniw tancucha troficznego) powinny
Scisle odpowiada¢ profilowi prowadzonych badan (Carpenter 1996, Skelly 2002). Ponadto,
zrozumienie procesu samooczyszczania wod wymaga badan w systemach o rdéznych skalach
(Janauer 2000, Sumpono i in. 2003). Podobne konkluzje sformutowali badacze analizujacy istote
tego procesu zarowno w skali ekosystemu (Aristi i in. 2015), jak i w eksperymentach w skali
,mezo” (Corcoll i in. 2015). Hill i1 in. (1994), jak juz wspomniano w rozdziale 1.3
,,Eksperymentalne systemy lotyczne”, zaklasyfikowat strumienie doswiadczalne do skali ,,mez0”
w przypadku ich dtugosci ponad 15 m. Dtugos¢ powyzej 15 m, a w przypadku prezentowane;j
pracy rowna 60 m dla odcinka badawczego (OB) w sztucznym strumieniu (Sz.S.) (Rycina 4),
jest wlasciwa do odtworzenia strumienia eksperymentalnego z zachowaniem odpowiedniej
biologicznej kompleksowosci oraz odpowiedniego realizmu ekologicznego, a tym samym do

zweryfikowania hipotez badawczych do ktorych zostat przeznaczony/skonstruowany.

V.1.1 Zrodznicowanie hydromorfologiczne

Tak jak wspomniano powyzej lokalizacja oraz przyjeta skala eksperymentu bedacego
tematem niniejszej pracy, pozwolily na uzyskanie kompleksowego uktadu z uwzglednieniem
wielu naturalnych czynnikéw $rodowiskowych takich jak: zroéznicowanie siedliskowe (bystrza
i plosa), fotoperiodyzm, amplitudy dobowe temperatur, zacienienie, zasilanie woda
z naturalnego cieku, tempo dekompozycji oraz ilo$é peryfitonu. Zrédtem wody w Sz.S. byt
strumien pierwszego rzedu ,,Struga”, bedacy przyktadem cieku w zlewni rolniczo-lesnej,
w ktorej spodziewane sg okazjonalne przekroczenia tadunkéw biogenéw ponad obowigzujacy
norm¢ (Dz. U. 2016 poz. 1187).

Mapowanie geomorfologiczne OB wykonane w sezonie 2012 w celu pehiejszego
zrozumienia interakcji pomig¢dzy abiotycznymi i biotycznymi czynnikami determinujacymi
proces samooczyszczania umozliwito: (1) przedstawienie doktadnej charakterystyki
hydrogeomorfologicznej obiektu badan, (2) bylo komplementarnym narzgdziem w procesie
identyfikacji siedlisk, oraz (3) stanowilo istotng informacj¢ dotyczaca ilosciowej kwantyfikacji
migzszosci osadow (Rycina 8).

Konstrukcja OB zaktadata migracj¢ wody sprzyjajaca procesowi filtrowania w warstwie

przepuszczalnej podioza koryta z piasku i zwiru. Podobnie jak zostalo zaobserwowane przez
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Galvis (2014), na wzor naturalnych ekosystemow, funkcje napowietrzania w wyniku przeptywu
turbulentnego petnity bystrza zaprojektowane dla czesci OB (Rycina 3). Ponadto, objetos¢ ztoza
filtracyjnego strefy hyporeicznej byta ograniczona poprzez obecnos$¢ betonowych $cian kanatu,
w ktorym usytuowany byt Sz.S. Sciany kanatu stanowity rowniez bariere przeciwko migracji
wod gruntowych, co umozliwito precyzyjnag kwantyfikacje zmian parametréow jakos$ciowych
wody przepltywajacej miedzy zrodtem, a ujsciem (OK i OB) (Rycina 3).

Stopien  kompleksowosci  Sz.S  stanowil polgczenie pomigdzy dotychczasowymi
eksperymentami w skali ,,mezo”, ktore opieraty si¢ zardbwno na prostych systemach zbiornikow
z woda krazaca w obiegu zamknigtym wykorzystywanych czesto w badaniach
ekotoksykologicznych (Corcoll i in. 2015), jak rowniez bardziej ztozonych hydromorfologicznie
systemow z zachowaniem sekwencji bystrzy i plos (Matthews i in. 2006). System stworzony
przez Matthews 1 in (2006) nasladowat mate naturalne strumienie w oparciu o przeptyw wody,
substrat podtoza i chemizm wod. Na potrzeby badan nad zbiorowiskami peryfitonu przez
Mclntire (1968) opierajacych si¢ na precyzyjnych pomiarach poziomu o$wietlenia i predkosci
przeptywu skonstruowane zostaty laboratoryjne strumienie zasilane woda z tego samego zrodta
i roznigce si¢ tylko predkoscig pradu lub poziomami oswietlenia. Niezawodna metoda
odtworzenia warunkow srodowiskowych najbardziej zblizonych do naturalnych jest stworzenie
eksperymentalnego sytemu sztucznego strumienia w oparciu o istniejgce naturalne koryto. Wiele
dotychczasowych eksperymentow w Srodowisku wod plynacych, prowadzonych byto
w wydzielonych czgéciach naturalnych koryt strumieni w celu utrzymania realizmu
I zr6znicowania siedliskowego niezbednego w badaniach np. nad tempem dekompozycji materii
organicznej (Ferreira i Canhoto 2013).

Podobnie zroznicowanie siedliskowe w OB skonstruowanym dla potrzeb doktoratu
powodowato roznice w predkosci przeplywu wody pomiedzy bystrzami i plosami. Szybki nurt
charakteryzowal bystrza (15,85 cm s), natomiast wolny nurt charakteryzowat plosa
(5,53 cm s™) (Rycina 8). Zrdznicowanie predkosci wody w OB umozliwialo naturalng sukcesje
siedlisk i zasiedlenie ich nisz przez organizmy o réznorodnych wymaganiach podobnie jak ma
to miejsce w naturalnych strumieniach (Surviliin. 2017). Przyktadem potwierdzajacym
wspomniane cechy w OB jest zroznicowanie ogodlnej liczby bakterii w plosach i w bystrzach
(Rycina 42) oraz odmienne tempo dekompozycji dla substratow we fragmentach jasnych
I zacienionych wynikajace ze zroznicowanej siedliskowo aktywnosci organizméw (Rycina 28).
Praktycznie wszystkie organizmy skladajace si¢ na bior6znorodno$¢ ekosystemow strumieni
I rzek uczestniczg w procesie prowadzacym do polepszenia jakosci wody, samooczyszczania lub

regulacji tego procesu. Zatem wspieranie samooczyszczania jest waznym argumentem dla
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zachowania bior6znorodnos$ci w ekosystemach wodnych (Ostroumov 2002). Charakter siedliska
determinuje obecno$¢ organizméw i ich aktywnos$¢ metaboliczng w danym $rodowisku, czego
przyktadem sg wyniki Heidenwag i in. (2001), ktorzy wskazali znaczenie predkosci przeptywu
W naturalnym strumieniu, podobnej do tej osiggnigtej na obszarze bystrzy OB (od 14 cm st do
44 cm s woptymalizacji warunkéw m.in. dla transformacji N-NH,. Dlatego turbulentny
przeptyw wody w bystrzach OB (Rycina 8) byl elementem, ktory przyczynit si¢ do utrzymania
stezenia DO niezbednego w procesie utleniania np. zwigzkoéw azotu (Rycina 13 i Rycina 14).

Kolejnym elementem uwzgl¢dnionym podczas mapowania hydromorfologicznego w OB byta
kwantyfikacja migzszo$ci osadu. W sezonie 2012 wykazano najwicksza migzszo$¢é osadu
w plosach, szczegdlnie w poczatkowej czgsci OB (11,5 cm stanowisko 5), oraz spadek
migzszosci osadow wzdluz continuum w stron¢ ujscia (3,5 cm stanowisko 8). Konsekwencja
tego byt spadek objetosci strefy hyporeicznej oraz wzrost glebokosci toni wodnej w plosach
w kierunku ujécia (Rycina 8).

Podobny rozklad migzszosci osadow wzdluz kontinuum OB zostat zaobserwowany przez
szwedzkich badaczy - Anderssona i in. (2005) oraz Johannessona i in. (2011). Potwierdzili oni,
ze W podobnych uktadach hydraulicznych migzszo$¢ osadow wynikajaca z procesu sedymentacji
moze by¢ najwicksza w bliskiej odleglosci wlotu, nawet czterokrotnie, w porownaniu
do pozostatej czgséci systemu. Wynika to bezposrednio z konstrukcji koryta i poczatkowej utraty

hydraulicznej no$no$ci wraz ze spadkiem predkosci wody.

V.1.2 Sedymentacja materii organicznej w plosach

Rozktad migzszosci osadéw zdeponowanych w plosach wraz z wynikami zawarto$ci materii
organicznej w shupie wody wzdluz OB stanowily potwierdzenie procesu sedymentacji
w sekwencji plos. Redukcja ilosci zawiesiny organicznej (OSS) w stupie wody wyniosta 11%
(stezenie wyjsciowe 4,89 mg L) w OB w sezonie 2011 oraz wzrosta do 64% (stezenie
wyjsciowe 5,56 mg L) w sezonie badawczym 2012 (Rycina 16, Rycina 17). W efekcie
w sezonie 2012 w wyniku naturalnie postepujacej sukcesji w OB zaobserwowano wzrost
redukcji OSS o0 53 %.

Zatem mozemy wnioskowaé, ze znaczna redukcja OSS wzdluz OB oznaczata poprawe
jakosci wody, co potwierdzito funkcjonalno$¢ skonstuowanego Sz.S w badaniach nad procesem
samooczyszczania w ekosystemach wodnych. W badaniach Wang (2010) wykazal, ze
stabilizacja koryta (np. przez wzrost makrofitow) skutecznie ogranicza zjawisko resuspensji,
intensyfikujgc rownoczesnie procesy filtracji i sedymentacji, czego potwierdzeniem jest redukcja

udziatu zawiesiny organicznej wzdtuz OB w sezonie 2012 wzgledem sezonu 2011 (Rycina 16
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I Rycina 17). Podobne wyniki uzyskali Hillbricht llkowska i Weglenska (1995), Krélikowska
(1996) oraz Meijer i Hosper (1997).

Pomimo wspomnianej ogélnej redukcji OSS wzdluz OB w Sz.S odnotowano wzrost stezenia
0SS od 2,28 do 4,37 mg L™ jedynie we fragmencie jasnym 7-8 w sezonie 2011. Jak wskazuja
dotychczasowe badania wzrost stezenia OSS mogt by¢ wywolany zjawiskiem resuspensji
osadow dennych z plos, wzmagajac produkcje¢ pierwotng w stupie wody (Padisak i Reynolds
2003, Scheffer 2004, Wielgat-Rychert i in. 2010). Potwierdzeniem odbywajacego si¢ procesu
produkcji pierwotnej w odcinku OB w wyniku obecno$ci makrofitéw i biofilmu epipelicznego
byt wzrost stezenia chl a w stupie wody w sezonie 2011 (stanowisko 7 — 8) w OB z 1,46 pg L™
do 3,06 pg L™ (Rycina 22). Makrofity zapobiegaja resuspensji wspierajac stabilne warunki
natlenienia, odczynu pH 1 temperatury, dodatkowo zwigkszajac efektywnos$¢ stracania
fosforanow jonami wapnia (Song 1 in. 2002, Peng i in. 2007, Zhang 1 in. 2008, Herrmann i in.
2014). Ponadto makrofity optymalizujg efektywnos$¢ procesu samooczyszczania w rzekach
I strumieniach w wyniku przechwytywania i sedymentacji materii organicznej w osadach, sorpcji
osadow, jak rowniez asymilacji przez ro§liny i bakterie oraz denitryfikacji (Saunders 1 Kalff
2001, Seitzinger i in. 2002, Marcus i Kohler 2006).

W konsekwencji dystrybucja i retencja sedymentu w osadach plos wzdluz OB podobnie jak
w naturalnym Srodowisku strumieni i rzek determinowata spiralny obieg zwigzkéw biogennych
w stupie wody (Lefebvre i in. 2006) wspomagajac proces samooczyszczania (Zal. 1X.3.4,
Tabela 47).

V.1.3 Zmiany parametrow abiotycznych i biotycznych

Dynamika parametréw fizykochemicznych przy niskim obciqzeniu zwiqzkami
biogennymi

Srednie stgzenia analizowanych zwiazkow biogennych w sezonie 2011 i 2012 odnotowanych
podczas monitoringu cyklicznego w odniesieniu do klasyfikacji stanu chemicznego jednolitych
czgsci wod miescity si¢ w normie dla I klasy jakosci wdd, dla azotu ogdlnego (TN)
(<4,6 mg L™), fosforu ogodlnego (TP) (0,15 mg L™), azotu azotanowego (N-NO3) (<2,2 mg L),
fosforu fosforanowego (P-PO4) (<0,043 mg L™) oraz azotu amonowego (N-NH,) (0,35 mg L™)
(Dz.U. 2016 poz. 1187).

Dlatego efektywno$¢ samooczyszczania w skonstruowanym dla potrzeb doktoratu OB moze
by¢ wyktadnia dla poczatkowych odcinkéw naturalnych, nie zdegradowanych strumieni.

Pomimo niskich stezen zwigzkéw chemicznych w wodzie OB (dla azotu ogolnego (TN) (max

do 11,30 mg L™, fosforu ogolnego (TP) (max do 0,23 mg L™), azotu azotanowego (N-NOs)
107



(max do 1,45 mg L™), fosforu fosforanowego (P-PO,) (max do 0,13 mg L™) oraz azotu
amonowego (N-NH,4) (max do 0,46 mg L™), zaobserwowano korzystne zmiany parametrow
w porownaniu do homogennego betonowego kanalu OK (Rycina 20 i Rycina 21). Analiza
porownawcza redukcji stgzen wybranych parametrow obserwowanych podczas monitoringu
cyklicznego (w sezonie 2011 oraz w sezonie 2012), wskazata na wigkszg efektywno$¢ procesu
samooczyszczania w OB w sezonie 2012 (Zat. 1X.3.4, Tabela 47). Wraz z postgpujaca sukcesja
w zaprojektowanym OB odnotowano wzrost tempa samooczyszczania w sezonie 2012, co
zostalo potwierdzone przez wzrost redukcji biogenow (Zal. 1X.3). Poprawa efektywnosci
procesu samooczyszczania w kolejnym sezonie badawczym wskazuja na stabilizacje systemu
m.in. poprzez naturalnie postgpujaca sukcesje strumienia. Podobne zaleznosci wykazano
w badaniach Loreau i in. (2001), Zhang i in. (2012) i Leto i in. (2013), gdzie odnotowano wzrost
efektywnosci procesu samooczyszczania wraz z kolejnymi latami stabilizacji w skonstruowanym
systemie. W wyniku badan w miejscowosci Brighton w Anglii (Kadlec i in. 2012), w podobnym
kanale eksperymentalnym po 10 latach od skonstruowania, odnotowano ok 100 gatunkéw roslin,
a pierwotnie kanat nasadzony byt tylko trzcing (T. latifolia). Podczas badah w OB nie
analizowano sktadu gatunkowego i biomasy makrofitow ktoéra pojawila si¢ na brzegach
strumienia, ale jej intensywny przyrost w 2012 roku, w stosunku do 2011 roku kiedy Sz.S. zostat
skonstruowany byt wyraznie widoczny. Potwierdzeniem tej tezy jest znaczna redukcja zawiesiny
organicznej (Rycina 16 i Rycina 17) i zmniejszenie stezenia chl a (Rycina 22 i Rycina 23)
wzdhuz OB na przestrzeni sezonéw badawczych 2011 12012.

Wielu badaczy podkresla fakt, ze musi ming¢ kilka lat zanim nabrzezne strefy buforowe stang
si¢ efektywne w usuwaniu N-NOj3; poprzez potaczenie denitryfikacji i asymilacji roslinnej
(Schipper 1 Vojvodi¢-Vukovi¢ 2000). To stwierdzenie jest rowniez aktualne dla procesow
zachodzacych bezposrednio w samych korytach strumieni i rzek (Wooldridge 2010).

Parametrami ktérych redukcja wzdtuz OB w poréwnaniu z OK stanowita potwierdzenie
zachodzgcego procesu samooczyszczania wody przy stosunkowo stabilnej T wody, pH oraz
z rownoczesnym spadkiem DO wzdluz OB byty: a) OSS (sezon 2011, 2012), b) N-NOj3 (sezon
2011 i 2012), c) P-POg4 (sezon 2011 i 2012), d) TN (sezon 2012), e) N-NH, (sezon 2012) oraz f)
N-NO; (sezon 2012). Z tego statystycznie istotne zmiany w OB wzglgdem OK odnotowano dla
0SS, N-NOj3 i P-PO4 w obu sezonach badawczych (Tabela 3 i Tabela 4).

Srednie stezenie N-NOs dla sezonu 2011 w OB wyniosto 0,85 mg L™ oraz 0,86 mg L™
w sezonie 2012. W skali catego OB, podczas monitoringu cyklicznego zaobserwowano redukcje
N-NOs; w OB od 1% w sezonie 2012 do 8% w sezonie 2011, co w uproszczeniu wskazuje na

wzgledng réwnowage procesu produkcji (spadek stezenia) i respiracji (wzrost stezenia).

108



Najwyzszg redukcje N-NO3 zaobserwowano w czgéciach jasnych OB (stanowisko 7-8), 15%
w sezonie 2011 oraz 9% w 2012 (Rycina 20 i Rycina 21). Sredni udziat N-NOs w TN w sezonie
2011 stanowit 70,8% oraz 62,4% w sezonie 2012. Wzrost udziatu N-NO3 w poszczegdlnych
punktach pomiarowych OB moglo wskazywa¢ na przewage procesu mineralizacji azotu
organicznego i proces nitryfikacji. Parn i in. (2012) jako argument wyjasniajacy wzgledna
rownowage badz spadek stezenia N-NO3 z biegiem naturalnych strumieni, podat przyswajanie
nieorganicznych form N w wyniku aktywno$ci mikrobiologicznej. W badaniach Bednarek
(2001) we wszystkich badanych matych doptywach Pilicy i Lucigzy, N-NOs réwniez byt
dominujgca formg w TN 1 stanowit od 49% do 58%. Ponadto w badaniach prowadzonych przez
Bednarek (2007) w poétroczu letnim dla stezen zwigzkéw azotu decydujacg role odgrywata
temperatura i procesy biologiczne w tym asymilacja roslinna, uzalezniona od dostepu $wiatta
w korytach rzek.

Zmiany stgzen pozostatych form N (TN, N-NO; oraz N-NH,) podczas monitoringu
cyklicznego potwierdzity obecno$¢ wspomnianych procesow (biotycznych, biogeochemicznych
i abiotycznych). Jednak nie zanotowano istotnej zmiennosci pomiedzy kolejnymi stanowiskami
pomiarowymi ani pomi¢dzy OK i OB. Mimo wszystko warto zauwazy¢, ze w przypadku TN,
w sezonie 2011 w OB zaobserwowano redukcje zarowno W czesci jasnej do 16 % oraz czesci
zacienionej do 11%. Natomiast w sezonie 2012 w OB zaobserwowano redukcje w czesci jasnej
do 45 % oraz do 7 % w czeSci zacienionej. Otrzymane wyniki wykazaly wyzsza redukcje TN
W cze¢$ciach jasnych, co stanowi potwierdzenie przewagi biotycznych procesow produkcji
pierwotnej, a w zacienionych rowniez na procesy abiotyczne (Zatl. 1X.3.4, Tabela 47).

Natomiast w przypadku N-NHy, jego wzrost odnotowano w poczatkowym fragmencie OB 5-6
w obydwu sezonach (maksymalne stezenie wyniosto 0,06 mg L™ dla 2011 i 0,46 mg L™ dla
2012) (Zat. 1X.3.3 Tabela 47). Wzrost N-NH; mogt wskazywaé na proces beztlenowego
rozktadu materii organicznej (beztlenowej amonifikacji). Jednak w sezonie 2012 poczatkowego
wzrostu N-NH,4, we fragmencie 5-6, nast¢pnie zaobserwowano jego spadek do 50% (stanowisko
7-8), co moze wskazywacé na proces utleniania N-NHjy (I etap nitryfikacji: N-NH4 > N-NO;) (Zat.
IX.3.5 Tabela 47). Obserwowana zmiana pomi¢dzy sezonami badawczymi 2011 i 2012 mogta
by¢ réwniez spowodowana ostatecznym ,,uformowaniem” si¢ Sz.S., ktory w 2011 roku, jak juz
wspomniano, znajdowal si¢ w poczatkowej fazie sukcesji. Zgodnie z danymi literaturowymi
mechanizm asymilacji N-NH, dla wod ptyngcych wynosi ok. 50-60% i cechuje si¢ wiekszg
ztozonoscig niz dla wod stojacych (Uchiyama i in. 1980). Stezenie N-NH; w stupie wody w
naturalnych strumieniach zalezy od aktywnosci bakterii nitryfikacyjnych i denitryfikacyjnych.

N-NH; jest dominujgcym produktem ekskrecji organizméw wodnych, jest tez wydzielany
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w efekcie degradacji wydalin i nie zjedzonego pokarmu (Dekun Hou i in. 2013). Zdaniem
Vymazal (2007) i Lee 1 in. (2009) stezenia DO w wodzie przewyzszajace graniczne stezenie 2-3
mg L™ umozliwia efektywny proces nitryfikacji I'i Il, co w przypadku prezentowanych badan
moglo przyczyni¢ si¢ do redukcji stezen N-NO; i N-NH,w OB w kierunku nitryfikacji (z N-NH,4
poprzez N-NO; do N-NO3) (Rycina 13 i Rycina 14). W przypadku DO w obydwu sezonach
w wiekszosci fragmentéw OB stezenie DO ulegto redukcji wzdhuz OB. Srednie stezenie DO w
OB wyniosto 9,78 i 9,27 mg L™ odpowiednio w sezonie 2011 i 2012 (Rycina 13 i Rycina 14).
Redukcja stezenia DO w wodzie moze wskazywaé na reakcje utleniania materii organicznej
(doptywajacej wraz z tadunkiem OSS) zachodzace w wyniku aktywnos$¢ bakteryjnej (Haraguchi
2012, Menezes i in. 2015). Ponadto przy wysokim stgezeniu DO nitryfikacyjne bakterie moga
przeksztatca¢ duzg ilos¢ NH,* w N-NO3; w wodzie, co moze zrbwnowazy¢ wzrost st¢zenia NH,"
uwalnianego z osadéw (Trimmer i in. 1998, Dekun Hou i in. 2013).

Kolejnym parametrem mierzonym podczas monitoringu cyklicznego w obydwu sezonach
badawczych bylo stezenie P-PO,;. Obserwowano zaré6wno wzrost (stanowisko 5-6 1 7-8
w sezonie 2011), jak i redukcj¢ stezenia P-PO, (stanowisko 6-7 w sezonie 2011, stanowisko 5-6
w sezonie 2012). W obydwu sezonach badawczych w skali catego odcinka OB odnotowano
wzrost stezenia P-POy4 (Rycina 18 i Rycina 19). Cykl fosforu w obrgbie ekosystemu rzecznego
obejmuje przede wszystkim sie¢ interakcji miedzy osadami, roslinami wodnymi i biofilmem
(House i Denison 2000, House 2003, Jarvie i in. 2005). Z gtownych sktadnikow pokarmowych
roslin, fosfor na ogot ma najwigkszy potencjat limitujacy, tj. ograniczajacy wzrost roslin (Rapala
i Sivonen 1998, Hoffmann i in. 2009, Zielinski 2015). Warto$¢ stata, bgdz wzrost stezenia P-PO,
moze by¢ wynikiem znacznego doptywu P w formie organicznej np. w czasie wysokich
przeplywow i jego stopniowej mineralizacji. Kaushal i in. (2012), w badaniach
przeprowadzonych w Baltimore, wykazali, ze w czasie cyklu zasilania ekosystemu lotycznego
w zwigzki fosforu, w pierwszej fazie dominuje transport organicznej formy zwigzkow
biogennych, a nastepnie w okresach nizoéwek zachodzg przemiany z formy organicznej w formy
jonowe (Janke i in. 2014).

W przypadku parametru TP, pomimo braku istotnych zmian w OB wzglgdem OK,
zaobserwowano spadek stgzenia TP od 1% (brak zmian) w sezonie 2011, do 10 % redukcji
w stupie wody w sezonie 2012. Wzrost autotroficznych glonéw w biofilmie odnotowany
podczas pomiaru zmian stezenia chl a na wertykalnych powierzchniach badawczych, mogh
rownowazy¢ uwalnianie P z osadow stad wzrost redukcji w wyniku postepujacej sukces;ji.
Rosliny moga odpowiada¢ za 1,4-7,5% redukcji fosforu catkowitego (Reinelt i Horner 1995,
Vymazal, 2004).
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Dodatkowa analiza danych zebranych podczas monitoringu on line z uwzglgdnieniem takich
parametréw jak T, DO i N-NOj3 potwierdzita zdolnos¢ OB do samooczyszczania wody. Srednia
dobowa redukcja N-NO3; z calego okresu pomiarowego wyniosta 26,90%. Maksymalna
usredniona redukcja z catego okresu monitoringu on line wynoszacego 40 dni stanowita 59,74 %
w $rodku dnia przed wystagpieniem maksymalnej dobowej temperatury wody. Znikoma redukcja
zaobserwowana podczas monitoringu cyklicznego w sezonie 2012 (1%) (Rycina 20 i Rycina 21)
w porownania do redukcji zaobserwowanej podczas monitoringu on line (59,74 %) (Tabela 20)
mogla by¢ wynikiem zmienno$¢ dobowej redukcji N-NO3z w OB. Liikanen i in. (2002) i Dekun
Hou i in. (2013), potwierdzili zwigkszenie tempa uwalniania anionu NOj;  przez osad,

szczegoblnie w momencie szybkiego wzrostu temperatury wody.

Wzrost stezenia chl a w toni wodnej

W sezonie 2011 w wyniku monitoringu cyklicznego zaobserwowano wzrost stgzenia chl a
w stupie wody w jasnej czesci OB o 100 % z 1,46 do 3,06 ug L™ (stanowisko 7-8).

W sezonie 2012 wzrost zaobserwowano w czesciach jasnych o 26 % z 2,28 ug L™ do 2,88 mg
L (stanowisko 5-6) oraz 0 59% z 1,46 pg L™ do 2,32 ug L) (stanowisko 7-8). Nalezy rowniez
wspomnie¢, ze Sztuczne zacienienie stanowisk 6-7 w OB (Rycina 3) bylo wigksze w sezonie
2011 niz 2012, jednak, mimo mniejszego zacienienia w 2012, nadal dziatato spowalniajaco dla
szybkiego wzrostu autotroficznych organizmdéw oznaczonych na podstawie stgezenia chl a
(Rycina 22 i Rycina 23).

W obydwu sezonach badawczych w OB zaobserwowano tendencje¢ wzrostowag chl a.
Swiadczy to o podwyzszonej produktywnosci w jasnych czesciach OB.

Takie stwierdzenie zgodne jest z rezultatami badan Fernandez-Alaez (2004), ktéra uzasadnita
wzrost wartosci pH i chlorofilu a, wzdtuz strumienia jako efekt produkcji pierwotnej, gtownie
W nastepstwie fotosyntezy na powierzchni peryfitonu i fitoplanktonu.

Na wzrost stezenia chl a w toni wodnej wzdluz OB zarowno w sezonie 2011, jak i 2012
mogly rowniez wptynaé migrujace w dot strumienia oderwane przez nurt wody elementy
biofilmu epipelicznego. Zdaniem Scheffer’a i in. (1993) oraz Devercelli i Peruchet (2008)
stezenie chl a w stupie wody szczeg6lnie w ptytkich, czystych strumieniach jest silnie zwigzane
z rozwojem zwartych mat peryfitonowych w obszarze bentosu. Jak zostalo przedstawione
powyzej, OB w testowanym Sz.S stanowit symulacj¢ warunkéw panujacych w naturalnym
czystym strumieniu, dlatego w celu zbadania reakcji systemu na krotkoterminowe zrzuty

zanieczyszczen przeprowadzono eksperymenty uzupeiniajgce. W roku 2012 przeprowadzono
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pomiary podczas krétkoterminowego zrzutu biogenéw w OB, co mialo nawigzywac do zaburzen

antropogenicznych wywotanych np. wymywaniem nawozow z obszar6w rolniczych.

V.1.4 Wplyw stezenia zanieczyszczen w doplywie na efektywnos¢ procesu
samooczyszczania wody podczas eksperymentow uzupeiniajacych
Uzupetlieniem wynikow zmian niskich stezen zwigzkéw biogennych (w zakresie | klasy
czystosci wod) w monitoringu cyklicznym byt eksperyment kontrolowanego zrzutu
zanieczyszczen do OB. Umozliwito to analize dynamiki zmian stezen zwigzkéw azotu i fosforu

przy jednoczesnym monitorowaniu zmian T, pH, i DO.

Redukcja N-NO3z podczas podwyzZszonego stezenia wybranych zwiqzkow biogennych

Podczas czterech eksperymentow krotkoterminowego zrzutu zanieczyszczen, redukcje
stezenia N-NO3 odnotowano glownie we fragmentach jasnych OB (Tabela 19). W kolejnych
terminach eksperymentow, w skali catego OB, zaobserwowano procentowa efektywnosé
w redukcji N-NO3z; w zakresie 24-39% (przy srednim st¢zeniu wyjsciowym w zakresie 2,20-4,74
mg L™) (Tabela 19).

W skali poszczegolnych fragmentéw, najwyzsza redukcje 29% uzyskano w czgéci jasnej
(stanowisko 5-6) w ostatnim terminie zrzutu zanieczyszczen (Tabela 19).

Jak wskazuja dane literaturowe N-NOj oraz N-NH, zwykle ulegaja intensywnej redukcji ze
stupa wody w warunkach wysokiego zapotrzebowania organizméw na N w procesie biotycznej
asymilacji (np. fotosyntezy) (Hall i Tank 2003, Dodds i in. 2004). Powyzsza istotno$¢ procesow
biotycznej asymilacji w procesie samooczyszczania zostata potwierdzona w jasnych fragmentach
OB (Tabela 19). Ponadto badania Toet i in. (2003) potwierdzily réwniez duze znaczenie
denitryfikacji peryfitonowej w poréwnaniu do ilosci N usuwanego za posrednictwem
organizmow autotroficznych 1 mikroorganizméw stad najwyzsza redukcja we fragmentach
jasnych OB (Tabela 12). Podczas podobnego eksperymentu polegajacego na dozowaniu
zwigzkoéw biogennych do wod strumienia, McColl (1974) opisat zdolno$¢ skutecznego usuwania
ze stupa wody zwiazkéw N i P-POy przez nitkowate glony i absorbcje tych zwiazkow przez osad

denny.

Redukcja P-PO4podczas podwyziszonego stezenia wybranych zwiqzkéw biogennych

W trakcie eksperymentalnego krotkoterminowego zrzutu zanieczyszczen w postaci zwigzkow
azotu i fosforu, podczas kolejnych termindéw zrzutu, w skali calego OB, uzyskano redukcje P-
PO, w zakresie od 46% przy stezeniu wejsciowym od 0,24 mg L™, do 92% przy stezeniu

wejsciowym 0,036 mg L. Podczas 3 z 4 terminow kontrolowanego zrzutu biogendéw najwyzsza
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redukcja do 75% (stanowisko 7-8 w dn. 2012.08.24) towarzyszyta fragmentom jasnym (Tabela
18). Redukcja stezenia P-PO,4 przewazajaca we fragmentach jasnych OB mogla wskazywac na
fakt, ze w hierarchii czynnikéw determinujacych wzrost biomasy peryfitonu pomiedzy
fragmentami jasnymi i zacienionymi przewazaly czynniki biotycznej asymilacji (np. produkcja
pierwotna) nad abiotycznymi (np. sedymentacja). Interesujacym wynikiem podczas
eksperymentu kontrolowanego zrzutu biogenéw byl spadek P-PO, do stezenia (0,001 mg L™)
(Tabela 18) ponizej stezen odnotowanych podczas monitoringu cyklicznego, potwierdzajacy tym

samym jego limitujaca role w uktadzie.

V.2 Diagnoza relacji przyczynowo-skutkowych pomiedzy abiotycznymi

i biotycznymi czynnikami determinujacymi jakos¢ wody

V.2.1 Parametry abiotyczne i biotyczne wytypowane podczas analizy przyczynowo-
skutkowej oraz analizy korelacji

Podczas analizy przyczynowo — skutkowej przy uzyciu algorytmu najblizszych sasiadow k—
NN wytypowano istotne (p<0,05) zaleznosci pomigdzy parametrami wody (Tabela 13). Jako
najczesciej powtarzajace si¢ parametry przyczynowe w ocenie jakosci wody zostaty
wytypowane: pH, temperatura wody oraz OSS.

W wyniku analizy korelacji, najczgéciej powtarzajacymi si¢ parametrami abiotycznymi
korelujacymi z abiotycznymi i biotycznymi parametrami w ocenie jakosci wody, podobnie jak
w przypadku analizy k-NN byty pH, temperatura wody, natezenie oraz przeptywu wody i DO
(Tabela 5, Tabela 6 i Tabela 7). Ponadto korelacje i zalezno$ci przyczynowo — skutkowe
pomigdzy parametrami w OB stanowily dodatkowe wyjasnienie funkcjonalnosci OB
wynikajacej ze zdolnos$ci do istotnej redukcji wybranych zwigzkow biogennych. Ogélnie w OB
w stosunku do OK odnotowano mniej korelacji pomigdzy parametrami ze wzgledu na wigkszy
stopien komplikacji zaleznos$ci troficznych, ktorych wzajemne synergistyczne lub
antagonistyczne oddziatywania utrudnialy interpretacje wynikow.

W badaniach Hillbricht-llkowskiej (1995) przeprowadzonych w 29-ciu zlewniach
Suwalskiego Parku Krajobrazowego, nie stwierdzono zaleznosci migdzy stgzeniem N-NO;
(oznaczanym rowniez w przedtozonej pracy), a wielkoscig tadunku azotu ogodlnego niesionego
Z rzekami podczas badan w sezonie letnim. Autorka wskazata na brak obserwowanych korelacji
w wyniku réznych wiasciwosci retencyjnych badanych zlewni. Podobnie brak spodziewanych
zalezno$ci wykazano rowniez w badaniach zrealizowanych przez Kufla (1999), ktory

potwierdzit ze w wyniku retencji efekt mierzony w odptywie rzeki jest ,,rozmyty” w czasie i nie
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wykazuje prostych zaleznosci, jakie wida¢ w przypadku rzek o mniej skomplikowanym uktadzie
hydrologicznym. Stad struktura korelacji parametrow wody w pozbawionym bystrz i plos OK
wykazata wigcej parametrow wzajemnie istotnie statystycznie korelujgcych wzgledem OB.
Zatem istotne korelacje pomiedzy parametrami stanowig potwierdzenie zachodzacych
procesow w uktadzie OK i OB, natomiast potwierdzeniem sity tych oddzialywan sa glownie
redukcje stezen zwiazkéw biogennych azotu i fosforu obserwowane podczas monitoringu

cyklicznego i eksperymentéw uzupetniajacych (Rycina 21, Tabela 19 i Tabela 18).

Wptyw temperatury na efektywnosc¢ procesu samooczyszczania

Podczas analizy zalezno$ci pomigdzy obserwowanymi parametrami, temperatura wody
zostata wytypowana jako czynnik determinujacy stezenie: chl a w stupie wody, stezenie N-NO;
oraz stezenie P-PO,4 zaréwno w OK jak i OB (Tabela 5 i Tabela 14).

W sezonie 2011 w OK odnotowano niemal pelng korelacje (R=92) pomiedzy temperaturg
wody a chl a (Tabela 5). Zaleznos¢ temperatury wody i chl a w wodzie zaobserwowano roéwniez
w wyniku analizy przyczynowo—skutkowej k-NN. Natomiast w OB zalezno$¢ temperatury wody
i chl a w wodzie zaobserwowano w wyniku analizy przyczynowo — skutkowej k-NN w sezonie
2012 (Tabela 14). Wzrost temperatury wzdluz czesSci jasnej OB wynikal gltownie z jego
ekspozycji na promienie sloneczne, retencji wody w plosach 1 byt S$cisle zwigzany
z doswietleniem koryta strumienia (Rycina 9 i Rycina 10). Temperatura determinuje tempo
metabolizmu organizméw, a naslonecznienie, rozumiane jako promieniowanie czynne
fotosyntetycznie (PAR), wplywajac na temperatur¢ wody odpowiada za proces produkcji
pierwotnej powodujac np. wzrost chl a w stupie wody wzdtuz strumienia. Wzrost temperatury
wzdtuz OB obserwowany byt rowniez podczas krotkoterminowego kontrolowanego zrzutu
biogenow (Tabela 15) oraz monitoringu on line (Tabela 20). Warto rowniez nadmienié, ze
niepozadane objawy eutrofizacji w rzekach wystgpuja przede wszystkim w okresach wysokiej
temperatury wody i wysokiego poziom naswietlenia, jak rowniez niskich przeptywow
I zwigkszonej retencji oraz w okresie wegetacyjnym (od wiosny do wczesnej jesieni), co wspiera
szybki wzrost np. glonow nitkowatych Cladophora glomerata (Mainstone i Parr 2002, Rapala
i Sivonen 1998, Izydorczyk i in. 2008).

W sezonie 2012 w OK analiza korelacji Spearman’a wykazata bardzo wysoka korelacje
(R=0,71) temperatury wody ze stezeniem N-NOj3 (Tabela 5). W sezonie 2012 w OB, w wyniku
analizy k-NN, temperatura wody byta parametrem przyczynowym dla zmiany stezenia N-NOs
wytypowanego jako skutek (Tabela 14).
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Efekt wzrostu temperatury wody na tempo procesu mineralizacji materii organicznej
zaobserwowano réwniez w cyklu dobowym zmian warto$ci parametrow temperatury i stezenia
N-NO; podczas monitoringu on line. Ponadto wzrost temperatury powyzej 16 °C przy
jednoczesnym spadku stgzenia DO ponizej 9,5 mg Lt mogt spowodowa¢ uwolnienie N-NH4
z osadow dennych do stupa wody, i w efekcie ,,tlenochtonne;j” nitryfikacji, spowodowac wzrost
stezenia N-NO3 w analizowanych probkach wody w OB (Tabela 20).

Podobny mechanizm polegajagcy na przeksztatceniu duzej ilosci N-NH; w N-NOj przy
wysokim stezeniu DO w wyniku nitryfikacji w wodzie zaobserwowali Trimmer i in. (1998)
i Dekun Hou i in. (2013). Zalezno$¢ przyczynowo—skutkowa k-NN zaobserwowana zostata
réwniez pomiedzy temperaturg wody oraz stgzeniem P-PO4 w sezonie 2012 w OK. Natomiast
w sezonie 2011 w OB, zalezno$¢ przyczynowo — skutkowa zostata takze zaobserwowana
pomiedzy temperaturg wody oraz ste¢zeniem P-PO,4 (Tabela 14).

Z literatury wiadomo, iz proces respiracji w wyniku aktywnos$ci bakterii heterotroficznych
czesto ulega intensyfikacji w osadach w wyzszych temperaturach, co moze skutkowaé
wystgpieniem niskiego potencjatu redoks, a w konsekwencji obserwowany jest spadek fosforu
ogdlnego w osadach i wzrost SRP (ang.: Solube Reactive Phosphorus) w wodzie
mi¢dzyosadowej. Jednak w warunkach $wietlnych, wyzsza temperatura stymuluje takze wzrost
autotroficznych glonow, ktore rownowazg uwalnianie fosforu z osadow, powodujac obnizenie
jego stezenia (Xia Jiang i in.. 2008). Wspomniane zalezno$ci mogly rowniez wptynaé na

mniejszy wzrost stezenia P-PO, w stupie wody, w sezonie 2012 (Rycina 19).

Wplyw pH na efektywnos¢ procesu samooczyszczania

W sezonie badawczym 2011 w OK odnotowano bardzo wysoka korelacje (R=0,70),
pomigdzy pH wody i OSS. Podobnie wysoka korelacj¢ pomigdzy pH wody i OSS (R=0,59)
odnotowano w sezonie 2012 w OB (Tabela 6).

W sezonie 2012 w OK, a w sezonie 2011 w OB silng zalezno$¢ przyczynowo — skutkowag
wykazat odczyn pH wody ze stgzeniem N-NOs.

W sezonie 2012 zaréwno dla OK i OB w wyniku analizy k-NN zaobserwowano zalezno$ci
pomiedzy pH wody i P-PO,.

Dodatkowo w sezonie 2012 w OB zaobserwowano bardzo wysoka korelacje (R=0,88)
pomiedzy pH wody i stgzeniem P-PO, (Tabela 6).

pH wody zostato uznane za najbardziej (wraz z predkoscia wody) istotny parametr majacy

wplyw na bio-retencjonowanie zwigzkéw biogennych w korycie rzeki (Yao 2014).
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Wedtug danych literaturowych, warto$§¢ pH wody w przedziale od 7,1 do 7,5 przektada si¢ na
optymalny przebieg procesu oddychania (wskaznik BZTs) (Chetmicki 2001). Wartosci pH
odnotowane w OB w sezonie 2011 wynoszace 8,38 1 w sezonie 2012 wynoszace 7,34,
(Rycina 11 i Rycina 12) sg poréwnywalne do tych podawanych przez Dojlido (1995), ktory
wykazal, ze przy pH 7-8 proces zuzycia tlenu jest optymalny, natomiast w Srodowisku
alkalicznym i kwasnym proces ten (wskazujacy na dominacj¢ proceséw utleniania) zostaje
zahamowany. Zwigkszone uwalnianie P-PO, przy wysokim pH z tej samej przyczyny
potwierdzily rowniez badania Seitzinger (1991). Ponadto, Hopkinson i in. (1991) stwierdzili, ze
wyzsze pH moze zmieni¢ wiasciwosci osadéw, co wptywa na abiotyczne uwalnianie fosforu z
osadow. Dlatego wskaznik pH moze by¢ tez najistotniejsza zmienng objasniajacg strukture
zbiorowisk bakterii zwigzanych z osadami rzek (Xia i in. 2014) oraz bentosowa materig
organiczng (Fierer i in. 2007).

W sezonie 2012 w OB w wyniku analizy k-NN zaobserwowano zalezno$¢ pomig¢dzy
parametrem wytypowanym jako przyczynowy pH, a chl a (skutek). Wzrost wartosci pH
w odcinkach jasnych i spadek w odcinkach zacienionych mogl wskazywa¢ na powigzanie
parametru pH z procesem produkcji pierwotnej/fotosyntezy. Jest to rowniez zgodne z wynikami
w OB w ktérym zmierzono spadek liczby bakterii wzdtuz strumienia przy jednoczesnym
wzroscie pH. W wynikach monitoringu cyklicznego z obydwu sezondéw badawczych
zaobserwowano wzrost pH w OB (Rycina 11 i Rycina 12) z wyjatkiem fragmentu zacienionego.
Podobne wyniki zostaly potwierdzone w badaniach House (2003), ktory wskazat na intensywna
produkcje pierwotng — jako proces biotyczny zarowno w odniesieniu do makrofitow, jak
I biofilmiu, ktéry moze stymulowaé wzrost pH i1 spadek stezenia rozpuszczonego CO2, W wyniku
procesu fotosyntezy. W przeciwienstwie do wyniku wzrostu pH w czasie monitoringu
cyklicznego, podczas trzech z czterech termindéw kontrolowanego doplywu zanieczyszczen
zaobserwowano spadek pH wzdluiz OB (Tabela 16). Mogto by¢ to determinowane przez
mikrobiologiczne procesy okoto—osadowe w wyniku spadku st¢zenia DO i rozwojem warunkow

redukujgcych (House 2003, Jarvie i in. 2008).

Wplyw stezenia 0SS w stupie wody na efektywnos¢ procesu samooczyszczania

W sezonie 2011 w OK zaobserwowano zalezno$¢ przyczynowo — skutkowa pomigdzy OSS
zaklasyfikowang jako przyczyna, a stezeniem N-NO;z; zaklasyfikowanym jako skutek
(Tabela 13). Koryta skanalizowane w wyniku dziatalnosci cztowieka sa podatne na erozj¢ dna

szczegolnie podczas wysokich przeptywdw, co czesto prowadzi do usuwania wierzchnich
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warstw osadow i ogranicza rozwoj bakterii heterotroficznych (Garcia-Ruiz i in. 1998, Hillbricht-
Ilkowska i in. 2000).

Oddziatuje to w sposob szczegdlny na obnizenie efektywnos$ci dziatalnosci bakterii
denitryfikacyjnych (Brzychczyk i in. 2015). Konsekwencjg erozji dna moze by¢ wzrost st¢zenia
N-NO3; w stupie wody. Pozostate korelacje i zaleznosci k-NN zwigzane z OSS w stupie wody
odnotowano dla OB, co moglo by¢ wynikiem obserwowanego retencjonowania materii
organicznej w plosach (Tabela 8).

W sezonie 2011 odnotowano wysoka korelacje (R=0,70) pomiedzy OSS w wodzie,
astezeniem chl a, w OB. Podobnie w wyniku analizy k-NN, zaobserwowano zaleznos¢
pomigdzy parametrem OSS a chl a w sezonie 2012 w OB (Tabela 14). Analogiczng korelacje
pomiedzy OSS ichl a opisat Haraguchi (2012) motywujac udziatu fitoplanktonu w kolumnie
wody rzecznej tworzacej seston. Potwierdzeniem powyzszych stwierdzen moga by¢ dodatkowo
odnotowane ponizsze korelacje.

W sezonie badawczym 2012 w OB odnotowano wysoka korelacj¢ (R=0,56) pomig¢dzy
nat¢zeniem przeptywu (Q) wody, a iloscig OSS w wodzie oraz niemal petng korelacje R=(0,92)
pomiedzy Q i stezeniem P-PO,, co zaobserwowano rowniez w sezonie 2011 (Tabela 8).

Poniewaz fosfor nie ma skladnika atmosferycznego w swoim obiegu, jak to ma miejsce
w przypadku azotu, obieg fosforu moze by¢ scharakteryzowany jako sedymentacyjny (Mitsch
i Gosselink 2015). Stad silne powigzanie tego parametru z procesami sedymentacji i analizowana
w pracy OSS. Spadek stezenia TP w wodzie wzdtuz continuum OB odnotowany zostat podczas
monitoringu cyklicznego w obu sezonach (Zat. 1X.3.4, Tabela 47). W sezonie 2012 w systemie
juz ustabilizowanym na wyzszym poziomie sukcesji spadek byl wigkszy (Zat. 1X.3.4,
Tabela 47). Sedymentacyjny cykl fosforu w obrebie ekosystemu rzecznego obejmuje sie¢
interakcja miedzy osadami, ro§linami wodnymi i biofilmem (House and Denison 2000, House
2003, Jarvie i in. 2005). Ponadto typologia sztucznego strumienia ograniczala wpltyw
okresowych wezbran wywotanych np. opadami nawalnymi, stad duza zawartos¢ OSS w plosach,
ktora nie podlegata cyklicznemu wyplukiwaniu na obszary zalewowe w trakcie wezbran zgodnie

z ,,Flood Pulse Concept” (Junk 1989).

Wplyw steienia tlenu rozpuszczonego w wodzie na efektywnosé procesu
samooczyszczania

W sezonie badawczym 2011 w OK odnotowano wysoka korelacje (R=0,70) pomiedzy
parametrami DO i OSS (Tabela 8). Dotychczasowe badania wskazuja na wzrost stezenia OSS

jako efektu wywotanego zjawiskiem resuspensji osadéow dennych, w warunkach intensywnej
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produkcji pierwotnej na powierszchni peryfitonu, a po wystgpieniu zjawiska rowniez w stupie
wody (Padisak i Reynolds 2003, Scheffer 2004, Wielgat—Rychert i in. 2010).

W sezonie badawczym 2012 odnotowano odwrotng bardzo wysoka (R=-0,76) korelacje
pomiedzy parametrami DO oraz P-PO, w OK (Tabela 7). Ujemna korelacja moze wskazywa¢ na
efekt uwalniania zwigzkow fosforu z osadow w warunkach deficytu tlenowego w wodzie.

Spadek stezenia DO wzdluz strumienia moégh by¢ spowodowany rozwojem tzw. warunkow
redukujgcych na styku wod okoto-osadowych, co powoduje przejscie fosforanow Fe III
i wodorotlenkow Fe III w osadach do roztworu i uwalnianie wysoce biodostepnego fosforu
(SRP) do stupa wody (House 2003, Jarvie i in. 2008). W ten sposob fosfor jest mobilizowany
I uwalniany z osadow wykazujgcych deficyt tlenowy (Hopkinson i in. 1991). W obecnosci np.
peryfitonu, korzeni makrofitow i fitoplanktonu w kolumnie wody rzecznej, tak jak miato to
miejsce w OB, P-POy jest czesciowo pochtaniany (Haraguchi 2012) stad brak korelacji DO i P-
PO, w OB (Tabela 7).

Bowes i in. (2003), w swoich badaniach, w pazdzierniku rowniez zaobserwowal ujemng
korelacje migedzy stezeniami DO, a stezeniem P-PO4 w wodach Cam Brook (Wielka Brytania).
Potwierdza to zaktadany szlak rozktadu materii organicznej, powodujac spadek stezenia DO
w wyniku podwyzszonego biologicznego zapotrzebowania na tlen oraz wzrost st¢zenia P-PO,
W wodzie w wyniku uwolnienia fosforu z puli trudnodost¢pnej. Brak podobnej korelacji
w sezonie 2012 mogt wskazywac na inne rownolegle procesy kontrolujace stezenie P-PO,4 i TP
wynikajace z duzych tadunkéw allochtonicznej materii  organicznej (Howell 2010)
retencjonowanej w OB (Tabela 14 i Tabela 11). W wielu badaniach nad zmianami parametrow
wody ptyngce] w warunkach wyzszej temperatury wraz ze zwigkszong respiracjg obserwuje si¢
rowniez zuzycie DO w wodach nadosadowych i w wodzie migdzy-osadowej powodujac jego
deficyt (Dekun Hou i in. 2013; Meier i in. 2012). Powyzsze wyniki sg zgodne z 0znaczonym
spadkiem stezenia DO wzdtuz OB, ktory zostatl zaobserwowany zaréwno podczas monitoringu
cyklicznego przy niskich stezeniach biogenoéw, podczas monitoringu on line, jak réwniez
w trakcie kontrolowanego zrzutu biogenow.

Analiza danych zebranych podczas monitoringu cyklicznego w sezonie 2012 w OK wykazata
rowniez wysokg korelacje (R=0,66) pomiedzy DO i chl a.

Produkcja pierwotna zwigzana jest ze wzrostem stezenia DO w stupie wody. Podczas
monitoringu cyklicznego w sezonie 2011 zaobserwowano wzrost stezenia DO w wodzie o 2%
w pierwszym fragmencie jasnym 5-6 OB. W sezonie 2012 wzrost stgzenia DO odnotowano
w ostatnim fragmencie jasnym 7-8 o 16%. Wzrost parametru mogt wskazywaé na przewage

procesu produkcji nad procesem respiracji. W ograniczonym zakresie wzrost st¢zenia DO
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w wodzie mogt by¢ spowodowany réwniez turbulentnym przeptywem wody w bystrzach OB.
W cyklu dobowym najwyzsze stezenia DO (10,49 mgL™) w OB podczas monitoringu on line
odnotowano ok godz. 09:00 na poczatku krzywej wznoszacej dobowej temperatury wody
(Tabela 20).

W sezonie badawczym 2011 w OB odnotowano wysoka ujemng korelacje (R= -0,55)
pomiedzy stezeniem DO w wodzie, a N-NO3 (Tabela 7) Spadek stezenia DO wzdluz OB
w sezonie 2011 (Rycina 13) oraz od stanowiska 5-7 w sezonie 2012 (Rycina 14), potwierdza
intensywnos$¢ procesow wykazujacych wysokie zapotrzebowanie na tlen, takich jak nitryfikacja,
co jest zwigzane réwniez z szybsza degradacja materii organicznej retencjonowang w plosach
OB.

Najwyzsza redukcje DO w wodzie zaobserwowano w OB podczas krotkoterminowego zrzutu
zanieczyszczen, kiedy stezenie W calym OB spadlo do 26%. Najwyzsze spadki stezeh DO
zaobserwowano w czgsciach jasnych do 19% i odpowiednio do 7% we fragmentach
zacienionych (Tabela 17).

Podczas monitoringu on line najnizsze stezenia DO w wodzie odnotowano ok. godz. 20:00
czyli ok. 6 godz. po wystgpieniu maksymalnej dobowej temperatury (Tabela 20).

Wykazano, ze strumienie w obszarach rolniczych niosgce osady bogate w materi¢ organiczng
moga rowniez charakteryzowac si¢ wysokim potencjatem uwalniania N-NH,4 (Birgand i in. 2007,
O’Brien iin. 2012). Zmniejszenie stezenia DO z biegiem OB czgsto jest efektem procesu
mineralizacji mikrobiologicznej materii organicznej w osadach, o czym wspominat w swojej

pracy Birgand i in. (2007).

V.2.2 Wplyw siedliska oraz naswietlenia na zawarto$s¢ chl a w biofilmie
peryfitonowym

W OK i OB zaobserwowano wzrost zawartosci chla zmierzony poprzez ilosciowe
oznaczenie na wertykalnych powierzchniach badawczych wraz ze wzrostem czasu ekspozycji
we wszystkich siedliskach. Kazdy kolejny termin pomiaru wykazat wzrost wzgledem terminu
poprzedniego. Najwyzsze tempo wzrostu $wiadczace o produkcji pierwotnej, zostato
zaobserwowane w OB. Najwyzsze $rednie stezenie chl a wynoszace 7,76 mg m™
zaobserwowano w plosach OB, w sezonie 2012 (Rycina 35).

W wielu dotychczasowych badaniach oprocz dostgpnosci $wiatta, wskazano réwniez
temperature predkos¢ wody, rodzaj podtoza, obecnos$¢ bezkregowcdw 1 stezenia sktadnikow
odzywczych jako determinujace rozwoj peryfitonu (Szabo i in. 2007, Komulaynen 2009).
Niektorzy autorzy opisuja dodatnie korelacje migdzy biomasa biofilmu peryfitonowego, oraz TN
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i stezeniem P-PO, (Rier i Stevenson 2002). Jak wykazata Zebek (2013), wysokie stgzenie
sktadnikow pokarmowych szczegdlnie tych bedacych zrédtem P-PO, pochodzacych
z nagromadzonych osadow w wolnych miejscach przeptywu wody sprzyjala rozwojowi
epifitonu. Dlatego biomasa i sklad gatunkowy peryfitonu przez byl wskazywany jako Scisle
zalezny od szybkosci przeptywu (Mclntire 1968). Dodatkowym czynnikiem wplywajacym na
spadek stezenia chl a na wertykalnych powierzchniach badawczych bystrz wzgledem plos w OB
(Rycina 35) mogta by¢ rowniez presja konsumentow. Wedtug Fischer i Pusch (2001) duza presja
makrobezkregowcow stanowi czesto wytlumaczenie dla niskich wartosci chl a w siedliskach
bystrz.

Nie odnotowano roznic w zawartosci chl a na wertykalnych powierzchniach badawczych
pomiedzy siedliskami w cze$ci jasnej i zacienionej w OB w 2012 (Rycina 39). Brak
zréznicowania w wynikach dynamiki wzrostu biofilmu peryfitonowego pod wzgledem
zacienienia (jasne 3,30 mg m’; zacienione 3,62 mg m™) mogto by¢ efektem wspomnianej juz,
duzej presji konsumentow I rzedu na wertykalnych powierzchniach badawczych.
Potwierdzeniem powyzszych wnioskow moga by¢ wyniki badan Fernandez-Alaez (2004), ktéra
udowodnita, ze stezenie chl a i caltkowity wzrost biomasy autotrofow wzrasta wraz ze stezeniem
zwigzkOow biogennych, ale pozostaje na tym samym poziomie, badZ obniza si¢ w obecnosci

konsumentow.

V.2.3 Wplyw siedliska oraz naswietlenia na ogodlna liczbe bakterii w biofilmie
peryfitonowym

Wzrost zawartosci chla w biofilmie na wertykalnych powierzchniach badawczych w OB
obserwowano wraz ze wzrostem czasu ekspozycji z kolejnymi pomiarami ogdlnej liczby bakterii
na tych powierzchniach w sezonie 2012 (Rycina 41). Podobnie jak w przypadku chl a,
maksymalng ogdlng liczbe bakterii, na wertykalnych powierzchniach badawczych, odnotowano
w plosach (90 x 10° mL™) (Rycina 42). Ponadto zaobserwowano spadek ogolnej liczby bakterii
wzdtuz kontinuum OB z 39 x 10°® mL™ (stanowisko 5) do 28 x 10° mL™ ogélnej liczby bakterii
(stanowisko 8) (Rycina 43). Podobnie jak spadek migzszosci warstwy osadéw w plosach OB
wzdhuz kontinuum (11,5 cm na stanowisku 5P 1 5,5 cm na stanowisku 9P) (Rycina 8).

Dostgpnos$¢ dla bakterii bentosowej materii organicznej na dnie plos, a wigc réwniez
obecno$¢ organicznego wegla prawdopodobnie byla parametrem determinujgcym dynamike
wzrostu ogolnej liczby bakterii biofilmu peryfitonowego w OB. Niektorzy autorzy opisuja
dodatnie korelacje pomig¢dzy biomasa peryfitonu, a TN i stgzeniem P-PO, (Rier i Stevenson

2002, Zebek 2013). Wiadomo, ze siedliska plos, retencjonujace nieorganiczny 0sad oraz materi¢
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organiczng, charakteryzuje obfito§¢ w pokarm rowniez dla mikroorganizméw (Swanson i in.
1982).

Wielu badaczy podkresla dominujacg role biofilméw mikrobiologicznych w procesach
biogeochemicznych w $rodowiskach sedymentacyjnych, takich jak koryto rzeki, osady plos lub
strefy hyporeiczne (Battin i in. 2008, Griebler i in 2014). Dostawa substratu w postaci
rozpuszczonego wegla organicznego i czastek statych jest gldwnym wyznacznikiem biomasy
bakteryjnej i aktywno$ci w osadach rzecznych (Pusch i in. 1998, Findlay i Sobczak 2000).

Co wigcej, zdaniem wielu badaczy aktywno$¢ bakteryjna w osadach rzecznych
zdeponowanych w kanatach moze kontrolowa¢ metabolizm ekosysteméw rzek (Allan 1997,
Fischer i Pusch, 2001), a tym samym ma decydujace znaczenie dla samooczyszczania.
W badaniach dotyczacych ekologii mikrobiologicznej rzek nizinnych, ponad 80% metabolizmu
przypisuje si¢ heterotroficznym bakteriom kolonizujacym osady denne (Fischer i Pusch 2001).

W strumieniach w ktérych wigksza cze$¢ materii przeszla juz przez szereg poziomow
troficznych, do 80% materii organicznej wystepuje w postaci wydalin, gléwnie bezkregowcow
(Wallace i in. 1997). Stanowig one tatwe zrodlo substrat dla bakterii i zwickszajg jednoczesnie
pule przyswajalnych przez ro$liny biogenow (Zalewski i in. 1990). Ponadto, nalezy stwierdzi¢,
iz wigkszo$¢ réznic pomiedzy konsorcjami bakteryjnymi odzywiajacymi si¢ martwa materig
organiczng bentosu w strumieniach wynika z ilo$ci wspomnianego juz rozpuszczonego wegla
organicznego, zréznicowania pH, i zawartosci azotu (Fierer i in. 2007, Besemer 2015).

Strefa bentosu jako element dna strumieni i rzek, decydujaca 0 wielu procesach
ekosystemowych, podlega réwniez presji antropogenicznej (Xia i in. 2008, Fazi i in. 2016).
Zgodnie z wynikami badan Garcia-Ruiz i in. (1998), Pattinson i in. (1998), Hillbricht-llkowska i
in. (2000) brak wierzchnich warstw osadéw w plosach (podobnie jak w OK, Rycina 3) ogranicza
rozw0j bakterii heterotroficznych, co w konsekwencji prowadzi do obnizenia efektywnosci
bakterii denitryfikacyjnych (Brzychczyk i in. 2015). W OK mogt to obrazowac¢ wynik uzyskanej
zalezno$ci przyczynowo-skutkowej k-NN dla OSS i stezenia N-NO3z w stupie wody (Tabela 14).

Ponadto, jak stwierdzit Miller (1987) w strefach zacienionych obserwowana jest rowniez
mniejsza aktywno$¢ bakterii (wolniejszy rozklad materii organicznej), co wiaze si¢ $cisle ze
spadkiem intensywno$ci produkcji pierwotnej.

W sezonie 2012 w biofilmie zaobserwowano brak istotnej statystycznie réznicy W ogolnej
liczbie bakterii pomiedzy siedliskiem jasnym (liczba bakterii 31 x 10° mL™) i zacienionym (ZAC
74-83%, liczba bakterii 32 x 10° mL™).

Brak efektu dostgpnosci $wiatta na og6lng liczebno$¢ bakterii, zaobserwowano roéwniez

w badaniach Lear 1 in. (2009) oraz Romani i in. (2014). W strumieniach niskiego rzedu z lesna
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strefa buforowa, ktora ogranicza dostgp $wiatla, obieg np. fosforu napedzany byt aktywnoscia
heterotrofow zerujacych na allochtonicznej materii organicznej pochodzacej ze strefy
nadbrzeznej (Vannote 1 in. 1980, Pusch 1 in. 1998). Dlatego tez duza ilo§¢ materii organicznej

moze ogranicza¢ wptyw $wiatta na ekosystem strumienia i vice versa (Dekun Hou i in. 2013).

V.2.4 Wplyw siedliska, dostepu bezkregowcow do substratu oraz rola naswietlenia
na zréznicowanie tempa dekompozycji

Poste¢pujacy proces dekompozycji potwierdzity istotne statystycznie roznice dotyczace ubytku
substratu we wszystkich rodzajach nosnikow (z tatwym oraz z utrudnionym dostepem dla
bezkregowcoéw) pomigdzy datami pomiaréw. Ponadto pomiary tempa dekompozycji
obejmowaly stanowiska w jasnych i zacienionych fragmentach oraz zréznicowanie siedliskowe
wystepowania w bystrzach i1 plosach. W catkowitym czasie ekspozycji uzyskano $rednie tempo
dekompozycji 69,85 % w sezonie 2011 oraz 73,43 % w sezonie 2012 (Rycina 24 i Rycina 25).
Analiza tempa dekompozycji ze wzglgdu na zrdznicowanie siedliskowe, wykazata istotne
statystycznie zmiany jedynie w sezonie 2012, gdzie proces dekompozycji materii organicznej
byt najszybszy w plosach OB i wyniost 72,13% (Rycina 26).

W degradacji materii organicznej biorg udziat gléwnie organizmy bentosowe plos. Kolumna
wody nie jest gldwnym miejscem zachodzenia dekompozycji, a bakterie zawieszone w toni
wodnej odpowiadajg za niewielki procent tych przemian (Namour 1999). Dodatkowo wysokie
stezenia zwigzkow fosforu (w OB uwalniane w plosach) stymulujg aktywnos$¢ mikroorganizmow
heterotroficznych, w tym detrytusozercow. Zwigksza to szybkos$¢ rozktadu lisci i dostepnosci
FPOM (ang.: fine particulate organic matter) dla bezkregowcoéOw (Gulis i Suberkropp 2002,
Niyogi i in. 2007).

Tempo dekompozycji w OB charakteryzowalo si¢ rowniez istotnym zroéznicowaniem pod
wzgledem typu uzytych no$nikow na substrat. Najwyzsze tempo dekompozycji odnotowano
w nosnikach z nylonowej siatki 0 oczku =~ 1 mm z tatwym dostepem dla bezkregowcoOw
szczegolnie w sezonie 2012 (97,63%) wzgledem nosnika z utrudnionym dostgpem (49,64 %)
z elastanu. Niska srednia réznica ubytku biomasy, pomiedzy materig organiczng w nosnikach
z fatwym i utrudnionym dostgpem dla bezkrggowcoéw do substratu (4,69%), w sezonie 2011
mogta oznaczaé ograniczong aktywnos¢ bezkregowcow, wzgledem sezonu 2012 (46,50%).

Gessner i Chauvet (2002) zasugerowali zaleznos¢ dynamiki procesu dekompozycji dla
nosnikéw z siatka 1 mm oraz z drobng siatkg utrudniajacg dostgp dla bezkregowcdw, jako
wskaznik biologicznej integralnos$ci strumienia (IBI). Zatem roznica procentowa dynamiki

procesu dekompozycji w sezonie 2011 i 2012, wskazuje na réznice w aktywnosci biologiczne;j
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makrobezkregowcow. Szczego6lng role bezkregowcow podczas procesu dekompozycji podkreslit
Namour (1999). Szybszy proces dekompozycji substratu z tatwym dostepem dla bezkregowcow
moégt zachodzi¢ w efekcie ich wigkszej aktywnosci w sezonie 2012 scharakteryzowanym jako
kolejne stadium postepujgcej sukcesji (Pascoal i in. 2005).

Proces dekompozycji materii organicznej charakteryzowal si¢ istotng najwigksza roznica
miedzy parametrami w jasnych fragmentach OB w sezonie 2011 (61,30%) w poréwnaniu do
fragmentow zacienionych (52,63%) (Rycina 27). Natomiast w sezonie 2012 uzyskano 46,75%
ubytku biomasy w jasnych fragmentach i 52,95% ubytku biomasy we fragmentach zacienionych
w nosnikach z utrudnionym dostgpem dla bezkregowcow (Rycina 28). Podobne wyniki
wyzszego tempa dekompozycji w odcinkach jasnych wzgledem zacienionych zostaty
zaobserwowane w trakcie badan Dawsona i Kern-Hansena (1979) oraz Millera (1987). Wedtug
autoréOw, roznica w tempie dekompozycji wynikata bezposrednio z ograniczonej przez
zacienienie >80% aktywno$ci dekompozycyjnej bezkrggowcow. Zdaniem Millera (1987),
wolniejsze tempo dekompozycji w strefach zacienionych wynikato z mniejszej aktywnosci
bakterii (wolniejszy rozktad materii organicznej), co wiaze si¢ $cisle ze spadkiem intensywnosci
produkcji pierwotnej. Wysoka wartos¢ sedymentacji materii organicznej moze tez zaburzac
proces dekompozycji jak wykazat to Young i in. (2008).

Podsumowujac otrzymane istotne korelacje i zaleznosci przyczynowo — skutkowe pomigdzy
wybranymi parametrami determinujace procesy redukcji zwigzkéw biogennych wzdluz OB,
a wigc proces samooczyszczania, potwierdzaja postawiona hipoteze 1: ,, Sztuczny strumien
W skali ,,mezo” jest skutecznym narzedziem badawczym do kwantyfikacji czynnikow
abiotycznych i biotycznych w procesie samooczyszczania” .

Dodatkowo uzyskane zrdéznicowanie siedliskowe we wzroscie biofilmu z dominacja plosa,
dla pomiaréw chl a (7,76 mg m™) i bakterii (81 x 10° mL™) na wertykalnych powierzchniach
badawczych, oraz uzyskanie zréznicowanych siedliskowo wynikéw eksperymentu w badaniach
tempa dekompozycji materii organicznej w OB pomiedzy bystrzem (65,51 %) 1 plosem (72,13
%), pomiedzy substratem z tatwym (97,63 %) i utrudnionym (49,64 %) dostepem dla
bezkrggowcoéw W sezonie badawczym 2012 podczas eksperymentdw uzupetniajacych
przyczynito si¢ do potwierdzenia hipotezy 2: ,, Naturalna zmiennosci warunkow srodowiskowych
oraz zrozmicowanie siedliskowe wplywa na zmiane hierarchii czynnikow wplywajgcych na

samooczyszczanie matych ciekow w obszarach rolniczych”.
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V.3 Wytypowanie kluczowych parametrow srodowiskowych wpltywajacych
na tempo samooczyszczania wody

Wyniki uzyskane w eksperymentach przeprowadzonych w skonstruowanym 60 m odcinku
sztucznego  strumienia  potwierdzity jego funkcjonalno$¢ w  badaniach  procesu
samooczyszczania. Moga stanowi¢ wskazowki w procesie §wiadomego ksztaltowania obiegu
wody z uwzglednieniem kontroli mechanizméw przeptywu energii i obiegu materii
w ekosystemach i krajobrazach rolniczych w celu intensyfikacji procesu samooczyszczania wod
ptynacych.

W wyniku analizy danych z monitoringu cyklicznego i monitoringu on line zaobserwowano
silne zaleznosci pomiedzy abiotycznymi parametrami wody takimi jak temperatura,
a przebiegiem procesu retencji i uwalniania zwigzkéw azotu i fosforu. Podobnie jak to miato
miejsce w OB, w prezentowanej pracy, relatywnie duzym wzrostem temperatury wzdhuz koryta
charakteryzuja si¢ strumienie z ograniczonym zasilaniem przez wody gruntowe, o wolnym
nurcie, z plytka strefag hyporeiczng, oraz silng ekspozycjg na $wiatto stoneczne (Moniewski
2014). Wielu autoréw potwierdzito, ze temperatura, stezenie DO i pH sa gtownymi parametrami
sposrod zmiennych §rodowiskowych regulujacymi szybko$¢ uwalniania azotu i fosforu z osadow
(Liikanen i in. 2002, Hupfer i in. 2003, Kim i in. 2003).

Oddziatywanie dobowych zmian temperatury na stezenie N-NO; w stupie wody byto
szczegolnie widoczne podczas monitoringu on line. Podczas monitoringu on line w sezonie
2012, uzyskano wyzsza $rednig dobowa redukcje N-NOj3 (26,9%; Tabela 20) niz w monitoringu
cyklicznym w sezonie 2012, podczas ktorego redukcja N-NO3; wyniosta jedynie 1% (Rycina 21).
Maksymalna usredniona redukcja N-NO3 z monitoringu on line w OB (59,74%) obserwowana
byla przed wystapieniem maksymalnej dobowej temperatury wody 17,02 °C (Tabela 20).
Natomiast po wystagpieniu maksymalnej temperatury pomiary wykazywaty wzrost stezenia
N-NO3; wzdtuz OB (Tabela 20).

Wagner 1 Zalewski (2016) podkreslaja, ze tempo samooczyszczania jest zalezne od
temperatury szczego6lnie w sezonie wegetacyjnym. Wowczas sezonowos$¢ badz dobowy cykl
zmian wskazuje na biotyczny charakter procesu (Howell 2010). Temperatura wody, pH i ilo$¢
zawiesiny organicznej (OSS) determinujace stezenie chl a w stlupie wody majg istotny wptyw na
proces produkcji pierwotnej w $srodowisku matych strumieni (Fernandez-Alaez 2004). Wzrost
stezenia chl a w stupie wody w wyniku wzrostu temperatury wraz z obserwowang resuspensjg
materii organicznej z osadow dennych plos byl réwniez obserwowany w prezentowanych

badaniach, szczegdlnie w sezonie 2011 (stanowisko 7-8). Mogtlo to wigzac¢ si¢ takze z czg¢$ciowa
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redukcja zwigzkéw biogennych ze stupa wody przez bioseston w wyniku procesu
asymilacji/fotosyntezy.

Podczas gdy temperatura okresla przydziat wegla asymilowanego pomigdzy biomase roslin
w wyniku regulacji tempa procesu fotosyntezy, a martwg materig organiczng ulegajaca
dekompozycji, ilo$¢ przeptywajacej wody w czasie wraz z transportowang w dot strumienia OSS
okresla ilos¢ wegla retencjonowanego w ekosystemie (w postaci zywej i rozktadajacej si¢
materii organicznej) (Stournaras 2011). Praktycznym tego przyktadem jest zwigkszona
aktywno$¢ mikrobiologiczna po dodaniu weggla organicznego w celu zwigkszenia procesow
denitryfikacji zwigzkéw azotu z wody (Bednarek i in. 2010). Retencjonowana w plosach materia
organiczna pochodzenia allochtonicznego stanowi naturalne zrodto wegla dla kolejnych ogniw
fancuchow troficznych w wodach ptynacych. Silne zalezno$ci dostgpnosci materii organicznej ze
stezeniem zwigzkow azotu i fosforu wskazujg na duze znaczenie obszaréw okoto-osadowych
w plosach i obecnos$ci biofilmu, w utrzymaniu dobrej jakosci wod. Dlatego tez predko$é wody
regulujaca transport/retencje, zostata przez wielu badaczy uznana za najbardziej istotny parametr
przektadajacy si¢ na retencjonowanie zwigzkow biogennych w korycie rzeki (Yao 2014).
Predko$¢ nurtu w duzej mierze zalezaca od rezimu hydrologicznego determinuje czas akumulacji
1 transportu zwigzkow biogennych w korycie strumienia, umozliwiajagc ich transformacje
chemiczng i dyfuzje z osadow do wod interstycjalnych (Correll 1997, Kerr i in. 2011). Zatem
unieruchomienie sktadnikow odzywczych w strumieniu zalezy gtéwnie od warunkéw fizycznych
takich jak czas retencji wody (zatrzymanie hydrologiczne) (Lefebvre i in. 2006).

Wigkszos¢ korelacji 1 zaleznos$ci typu ,,przyczyna—skutek” zwigzanych z iloscig zawiesiny
organicznej w stupie wody odnotowano dla OB, co moglto by¢ wynikiem obserwowanego
retencjonowania materii organicznej w plosach. Naturalnie post¢pujaca sukcesja w OB mogta
ograniczy¢ zjawisko resuspensji OSS podczas pomiaru w sezonie 2012 ($rednia redukcja 64%)
(Rycina 17) wzgledem sezonu 2011 (srednia redukcja 11%) (Ryc. 24) w ostatnim fragmencie
jasnym (7-8) OB.

Wyniki dotychczasowych badan potwierdzaja, ze podobne do testowanego w pracy OB
uksztattowanie hydromorfologiczne przyczynia si¢ do zdolnosci retencyjnych w korycie,
poprzez intensyfikacje interakcji pomiedzy zwigzkami biogennymi niesionymi w stupie wody
z reaktywnymi powierzchniami metabolicznymi biofilmu, a tym samym utatwia wchlanianie
sktadnikow odzywczych w strumieniu (Dodds 1 in. 2002, Craig i in. 2008, Baker 1 in. 2012).

Analiza zmian st¢zenia chl a oraz ogdlnej liczby bakterii w biofilmie peryfitonowym oraz
analiza tempa dekompozycji martwej materii organicznej w OB potwierdzity kluczowa role plos

w transporcie i sedymentacji OSS w procesie samooczyszczania wody. Wyniki
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przeprowadzonego eksperymentu wykazaty, ze kluczowym siedliskiem determinujacym obieg
materii 1 przeplywu energii byty procesy okoto-osadowe zalezne od temperatury, przeplywu
i zwigzanej z nimi dost¢gpnosci wegla organicznego. Dlatego dluzsze czasy retencji np.
w strefach bentosu w sezonie wzrostowym promujg procesy usuwania zwigzkéw azotu,
w szczegblnosci denitryfikacje i pobor przez rosliny (Hefting i in. 1995) oraz peryfiton (Withers
I Jarvie 2008), skutecznie zwigkszajac retencj¢ sktadnikow odzywcezych (Howard-Williams,
1985). Badania w ekosystemach wod ptyngcych sugeruja, ze zdolnos¢ pochtaniania sktadnikow
odzywczych zwigksza si¢ wraz ze spadkiem przeptywu i wzrostem retencji. Cooper i Cooke
(1984) opisali efektywnos¢ usuwania zwigzkow azotu w zalezno$ci od szybkosci przeptywu-
retencja TN wynosita 55% przy przeptywie 95,1 cm s * w poréwnaniu do 90% przy 35,1 cms ™.
W badanym OB t¢ funkcj¢ pelnit peryfiton w plosach OB gdzie odnotowano jego najwyzszy
wzrost potwierdzony zawarto$cig chl a i bakterii. Dlatego wielu badaczy podkresla dominujaca
role biofilméw mikrobiologicznych w procesach biogeochemicznych w wielu §rodowiskach
sedymentacyjnych, takich jak koryto rzeki, osady lub strefy hyporeiczne (Battin i in. 2008,
Griebler i in. 2014).

Wsrod najwazniejszych czynnikow wptywajacych na rozwdj glondéw peryfitonu nalezy
wymieni¢ aktywnos$¢ zdrapywaczy (Szabo i in. 2007, Komulaynen 2009, Biggs i in. 2014). Efekt
aktywnos$ci bezkregowcoéw zostal rowniez zaobserwowany w wyniku analizy porownawczej
dynamiki dekompozycji w kolejnych sezonach badawczych 2011 i 2012, ktora wykazata wzrost
dynamiki procesu dekompozycji substratu z fatwym dostgpem dla bezkrggowcoéw (Rycina 29).
Mogto to swiadczy¢ o zwigkszonej aktywnosci bezkregowcow w sezonie 2012 w korycie OB
I stanowi¢ gtownag przyczyne roznic pomigdzy sezonami badawczymi. Na podstawie istotnej
redukcji wybranych parametrow OSS, N-NOjz i P-PO; okreslajacych jakos¢ wody mozna
stwierdzi¢, ze efektywno$¢ procesu samooczyszczania byla wyzsza w sezonie badawczym 2012.
Przeprowadzone eksperymenty uzupetiajace stanowity odzwierciedlenie reakcji naturalnego,
czystego strumienia na pojedyncze incydenty zwigzane z punktowym zrzutem zanieczyszczen
biogennych jako odniesienie do zaburzen antropogenicznych. Na przykladzie badania stgzen
N-NOj3 stwierdzono wyzsza efektywno$s¢ w redukcji tego zwigzku podczas kontrolowanego
zrzutu biogenow w OB (do 29 % w jasnym fragmencie 5-6 OB) (Tabela 19).

Jak juz wspomniano w podrozdziale V.1.1 ,Zrdznicowanie hydromorfologiczne”,
obserwowany wzrost efektywnosci procesu samooczyszczania w OB wzgledem OK w sezonie
2012 byt wynikiem postepujacej sukcesji w OB. Wedtug doniesien Hagedorn-Olsen i in. (1994),
wzrost tempa usuwania zwigzkow azotu ze shupa wody obserwuje si¢ czesto w strefach

poro$nigtych roslinnoscig, w wyniku aktywnos$ci autotroficznej. Poczatkowo rowniez w efekcie
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kumulacji i sedymentacji materii organicznej, a w konsekwencji dotleniania osadow przez

system korzeniowy ro$lin (wzrost potencjatu redoks i kumulacji N-NO, na drodze nitryfikacji)

oraz przys$pieszenia tempa procesu denitryfikacji. Kazde zwigkszenie o 10% powierzchni
osadow organicznych powoduje dalszg redukcje ilosci TN o 4,48 %, a redukcje nieorganicznych
form azotu usuwanych w procesie denitryfikacji o 8,7 % (Pattison i in. 1998).

Wyzszg efektywnos¢ w redukcji P-PO, stwierdzono rowniez w podwyzszonych st¢zeniach
zwigzkéw azotu, jak i zwigzkéw fosforu podczas kontrolowanego zrzutu biogenéw w OB.
Redukcja P-PO,4 do 69% w jasnym fragmencie OB podczas zrzutu zwiazkow azotu potwierdzita
limitujaca rolg fosforu w systemie OB. Ponadto redukcja 46% w skali OB podczas zrzutu
zwigzkow azotu 1 fosforu potwierdzita zdolno$¢ do redukcji fosforu w warunkach
podwyzszonych stgzen w stupie wody, szczegélnie w jasnych fragmentach OB. Wraz
z rosngcym stezeniem fosforu w wodach $rodladowych w odpowiedzi na zmian¢ uzytkowania
gruntdow na obszarze zlewni, autotrofy zwigzane z peryfitonem stajg si¢ dominujacym
elementem cyklu fosforu (Scott i in. 2008). W obszarach zacienionych dominuja procesy
abiotyczne, natomiast w jasnych fragmentach przy wysokich stezeniach biogenéw dominuje
asymilacja autotroficzna (Scott i in. 2008).

Wzajemne oddzialywanie pomiedzy elementami biotycznymi, a czynnikami hydrologicznymi
ma wplyw na ogodlng efektywnos¢ stosowanych biotechnologii ekosystemowych opartych na
biologicznych procesach oczyszczania (Zalewski 2000, 2002). Uzyskane istotne zmiany
parametréw fizykochemicznych wody wzdluz OB, takie jak redukcja OSS o 64% (z 5,56 mg Lt
do 1,98 mg L) w sezonie 2012, redukcja stgzen N-NOz w sezonie 2011 do 15% (Rycina 20)
i 2012 do 9% (Rycina 21), wzrost odczynu pH podczas monitoringu cyklicznego (Rycina 11
i Rycina 12) w wodzie oraz wzrost chl a w stupie wody i w biofilmie peryfitonowym stanowity
potwierdzenie wysokiego tempa fotosyntezy i tym samym produkcji pierwotnej w OB w sezonie
2011. Zatem powyzsze zmiany parametrow stanowig tez potwierdzenie hipotezy 1: , Sztuczny
strumien w skali ,,mezo” jest skutecznym narzedziem badawczym do kwantyfikacji czynnikow
abiotycznych i biotycznych w procesie samooczyszczania”.

Dodatkowo, zroznicowanie predkosci wody pomigdzy plosami i bystrzami od 5 cm st do
53,85 cm s, gleboko$é bystrz i plos od 7,20 cm do 10,07 cm oraz uzyskanie zroznicowanych
wynikow podczas eksperymentu badania dynamiki procesu dekompozycji materii organicznej
w OB pomiedzy czescia jasng (81,32% ubytku biomasy) i zacieniong (61,07% ubytku biomasy)
w sezonie badawczym 2012, pozwolity na przyjecie hipotezy 2: ,,Naturalna zmiennosci
warunkow Srodowiskowych oraz zrozmicowanie siedliskowe wplywa na zmiane hierarchii

czynnikow wplywajqcych na samooczyszczanie matych ciekow w obszarach rolniczych’.
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Podsumowujac, wytypowane kluczowe procesy transportu i sedymentacji w plosach $cisle
powigzane z zachodzgcymi procesami okoto-osadowymi produkcji i respiracji w biofilmie
przyczynity si¢ do potwierdzenia obu powyzszych hipotez, 11 2.

W wyniku precyzyjnej analizy przeprowadzonej w niniejszej pracy, w celu optymalizacji
procesOw samooczyszczania w konstruowanym lub rekultywowanym strumieniu/kanale
0 $rednim natezeniu przeptywu (Q) zblizonym do 1,15 L s na terenach uzytkowanych rolniczo,
w pierwszej kolejnosci nalezy nadzorowaé parametry zwigzane z charakterystyka
hydromorfologiczng koryta cieku zapewniajac:

stabilizacj¢ brzegow, umozliwiajacg naturalng sukcesje w brzegowej strefie ekotonowej,

regulacje/utworzenie zroznicowania glebokosci siedlisk w formie sekwencji bystrz
tworzacych bystrotoki (o gigbokosci <7 cm) i plos (o glgbokosci > 10 cm);

regulacje predkosci wody w obszarze bystrz uzyskujac predkosé wody >15cms™ i plos
o predkosé wody < 5 cm s, w celu optymalizaciji procesu transportu i sedymentacji OSS;

Ponadto, nalezy podkresli¢, iz stworzone zréznicowanie siedliskowe w OB przyczyniato si¢
do optymalizacji naturalnych proceséw samooczyszczania w skali 60 m odcinka Sz.S.
umozliwiajac:

redukcje OSS 0 64 %;

redukcje N-NO3 0 39 %;

redukcje P-PO,4 0 92%;

Na koniec, jako obszar kluczowy dla optymalizacji procesu produkcji i respiracji

determinujgcy samooczyszczanie zostaly wytypowane plosa.

VI  Wnioski

1. Naturalna sukcesja zwickszyta efektywnos¢ redukcji zawiesiny organicznej
w zroéznicowanym hydromorfologicznie odcinku badawczym (OB) z 11% w sezonie
2011 (poczatek pracy Sz.S.) do 64% w 2012.

2. Najwyzsza redukcje 39% N-NO; w skali catego OB, uzyskano przy stgzeniu
wejsciowym 3,41 mg L; z kolei najwyzsza redukcje 92% P-PO,, w skali catego OB,
uzyskano przy stezeniu wejsciowym 0,036 mg L. Wskazuje to na wyzsza
efektywnos$¢ procesu samooczyszczania dla azotu 1 fosforu w OB przy okresowo
zwigkszonych stezeniach wejSciowych N-NO; w pordéwnaniu do stezen tla

monitoringu cyklicznego.
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Dla procesu produkcji pierwotnej kluczowym obszarem byty plosa w OB, gdzie
zaobserwowano maksymalne stgzenie dla chl a i liczebno$¢ bakterii, odpowiednio
7,76 mgm?i 80 x 10°mL™ , na wertykalnych powierzchniach badawczych.

Dla dynamiki procesu dekompozycji materii oOrganicznej wraz ze szczegdlnym
udzialem makrobezkregowcoOw bentosowych kluczowym siedliskiem byly plosa,
gdzie w sezonie 2012 uzyskano 72,13 % ubytku biomasy substratu.

Kluczowym parametrem dla procesu samooczyszczania byla temperatura wody oraz
pH, wysoce skorelowane ze stezeniem chl a w wodzie, oraz st¢zeniem zwigzkow
biogennych takich jak N-NOz i P-PO,,

Silne korelacje pomiedzy natezeniem przeptywu oraz OSS, a zwigzkami biogennymi
w wodzie OB s$wiadczg o kluczowej roli sedymentacji w plosach w procesie
samooczyszczania wody.

Odmienne wyniki efektywnos$ci redukcji N-NO3z podczas monitoringu cyklicznego

oraz monitoringu on line byly zwigzane z dobowa zmiennoscig temperatury wody.
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VII Streszczenie

W $wietle zmieniajacego si¢ podejscia do eksploatacji 1 zarzadzania zasobami wod
powierzchniowych, wzrasta zainteresowanie naturalnymi ewolucyjnie uksztattowanymi
mechanizmami determinujacymi procesy samooczyszczania wod ptynacych, co jest niezbedne
dla prowadzenia efektywnej gospodarki opartej na harmonizacji negatywnych skutkow
antropopresji szczegoélnie w obszarze matych ciekéw i strumieni. W pierwszym etapie pracy
zostal zbudowany modelowy sztuczny strumien (Sz.S.), odwzorowujgcy naturalny ekosystem
rzeczny z uwzglednieniem zréznicowania fragmentéw jasnych 1 zacienionych oraz
zroznicowaniem siedliskowym w oparciu o sekwencje bystrzy i plos. Sz.S. zasilany byt przez
wody naturalnego strumienia. W celu potwierdzenia funkcjonalnosci Sz.S. w badaniach
procesOw samooczyszczania wody, dokonana zostata analiza ilosciowa stezen wzdtuz odcinka
badawczego (OB) Sz.S., zwigzkow biogennych (TN, N-NO;, N-NO3;, N-NH, oraz TP i P-POy,)
I parametru biotycznego (chl a) zmierzona podczas monitoringu cyklicznego (sezon letni
20111 2012). Jednakze, najwyzsza redukcje w OB zaobserwowano dla N-NO3; 39% (od 3,40 mg
L? do2,09 mg L") i dla P-POs; 092% (od 0,036 mg L* do 0,003 mg L% podczas
krotkoterminowego zrzutu dodatkowego tadunku biogenow wzdluz 60 m OB. Ponadto,
w sezonie 2011 i 2012 w OB odnotowano proces produkcji pierwotnej mierzony przez wzrost
stezenia chl a w stupie wody (od 2,00 pg L™ do 3,06 pg L™) i odpowiednio (od 2,28 pg L™ do
2,32 ng L") oraz na eksperymentalnych powierzchniach biofilmu w sezonie 2012 (do
7,76 mgm?) w plosach. Analiza korelacji i zaleznosci typu przyczyna-skutek przy uzyciu
metody k-NN pomigdzy czynnikami abiotycznymi (temperatura, pH, stezenie zawiesiny
organicznej i stezenie tlenu rozpuszczonego) i biotycznymi (stezenie chl a) jako kluczowy,
wskazata proces transportu i sedymentaciji zawiesiny organicznej w plosach 64% (od 5,56 mg L™
do 1,98 mg L™), scisle powiazany z zachodzacymi procesami okoto-osadowymi w biofilmie
w obszarze bentosu. Plosa zostaty wskazane rowniez jako kluczowe obszary procesu respiracji
na podstawie obserwacji wzrostu tempa dekompozycji materii organicznej (72%) oraz
liczebnosci bakterii w biofilmie (do 81 x 10° mL™®) wraz z odnotowanym spadkiem stgzenia DO
w wodzie wzdluz OB. W drugim sezonie funkcjonowania Sz.S. naturalna sukcesja
w uksztaltowanym hydromorfologicznie OB zwigkszyta efektywnos¢ redukcji zawiesiny
organicznej. Pokazuje to (bioragc pod uwage rowniez wczesniej opisane zaleznosci) jak wazna
jest prawidlowo zaprojektowana struktura koryta w utrzymaniu juz istniejagcych strumieni
I w szerszym aspekcie przysztego zarzadzania obszarami wod plyngcych z uwzglednieniem

konstrukcji nowych matych ciekéw np. srodpolnych.
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In the times of the changing approach for the surface water resources exploitation and
management, interest in natural evolutionary mechanisms determining self-purification process
of running/lotic waters is growing which is necessary for conducting an effective economy based
on the harmonization of the negative effects of anthropopressure, especcially in the area of small
watercourses and first-order streams. In the first stage of the work, an artificial stream was
constructed. Following the natural river ecosystems, the artificial stream (Sz.S.) included the
sections of bright and shaded habitats additionally diversed of the riffle and pool sequence. Sz.S.
was supplied by the water from natural stream. The quantitative assessment of reduction along
research section (OB), incoming charge of biogenic compounds (TN, N-NO;, N-NOs, N-NH4,
TP and P-PO,) and the biotic parameter (chl a), measured during cyclic monitoring (summer
season 2011 and 2012) confirmed the functionality of the artificial stream in studies of water
self-purification processes. However, the highest reduction of nutrients in OB 39% N-NO3 from
3,40 mg L™ to 2,09 mg L and 92% P-PO, from 0,036 mg L™ to 0,003 mg L ™was observed along
the 60 m OB, during the discharge of additional nitrogen and phosphorus spills. The primary
production process was confirmed by the abovementioned reduction in the concentration of
nitrogen and phosphorus compounds, increase in the concentration of chl a in the water column
in season 2011 from 2,00 pg L™ to 3,06 g L™?, 2,28 pg L™ t0 2,32 pg L™ in season 2012 and on
the surface of the biofilm (up to 7,76 mg m?) in pools. Analysis of the mutual relations between
abiotic factors (temperature, pH, organic suspension concentration, dissolved oxygen
concentration) and biotic (concentration of chl a) as a key, indicated the process of transport and
sedimentation of the organic suspended solids in pools up to 64% (from 5,56 mg L™ to 1,98 mg
L™ d.m.), closely related to the surrounding sedimentary processes in the biofilm in benthic area.
In addition, pools was indicated as the key areas of the respiration process based on the
observation of an increase in the rate of organic matter decomposition (up to 72%) and the
number of bacteria in the biofilm (up to 81 x 10°® mL™) with a decrease in the concentration of
DO in water. In the second season of operation, natural succession in the hydromorphologically
shaped OB increased the efficiency of organic suspended matter reduction, it shows (due to the
previously described dependencies) the importance of the properly designed and shaped channel
structure along the maintenance of already existing streams and in awider approach of

running/lotic water areas management.
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IX.3 Zalaczniki

IX.3.1 Szacowany ladunek retencjonowany w OB
Zawiesina organiczna 2011

Obliczono wedlug wzoru (Manual 2004):

L=C*T*Q

L — tadunek zanieczyszczen na dobe L - 59,75[g * 24h™]
C — stezenie zanieczyszczenia C-0,52 [mg L]

Q — przeptyw hydrauliczny Q- 1,33 [L sek™]

przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
0,52 mg L™ x 86400s x 1,33 L s*=59754,24 mg = 59,75 g * 24h™.

Zawiesina organiczna 2012

Obliczono wedlug wzoru (wg. Manual 2004):

L=C*T*Q

L — tadunek zanieczyszczen na dobe L - 355,70 g [g 24h™]
C — stezenie zanieczyszczenia C-3,82 [mgL"]

Q — przeptyw hydrauliczny Q-1,15[L sek™]

przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
3,82 mg L™ x 86400s x 1,15 L s™ = 355708,80 mg = 355,70 g *24h™ .

Fosfor ogdélny 2011

L=C*T*Q

L — tadunek zanieczyszczen na dobe L—114,91 [g* 24h™]
C — stezenie zanieczyszczenia C 0,001 [mg L]

Q — przeptyw hydrauliczny Q- 1,33 [L sek™]

przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
0,001 mg L™ x 86400s x 1,33 Ls'=114,91 mg=0,11 g * 24h™*.

Fosfor ogélny 2012

L=C*T*Q
L — tadunek zanieczyszczen na dobe L-0,79 g * [24h™]
C — stezenie zanieczyszczenia C —0,008 [mg L]
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Q — przeptyw hydrauliczny Q- 1,15 [L sek™]
przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
0,008 mg L™ x 86400s x 1,15 L s'=794,88 mg=0,79 g * 24h™ .

Azot catkowity 2012

L=C*T*Q

L — tadunek zanieczyszczen na dobe L -150,53 g * 24h™]
C — stezenie zanieczyszczenia C-131[mgL™"

Q — przeptyw hydrauliczny Q- 1,33 [L sek™]

przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
1,31 mg L™ x 86400s x 1,33 L s = 150534,72 mg = 150,53 g * 24h™.

Azot azotanowy 2011

L=C*T*Q

L — tadunek zanieczyszczen na dobe L - 6.89 [g * 24h™]

C — stgzenie zanieczyszczenia C-0,06 [mg L]

Q — przeptyw hydrauliczny Q-1,33[L sek™]

przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
0,06 mg L™ x 86400s x 1,33 L s =6894,72 mg = 6.89 g * 24h™.

Azot azotanowy 2012

L=C*T*Q

L — tadunek zanieczyszczen na dobe L—0,99 [g* 24h™]
C — stezenie zanieczyszczenia C-0,01[mg L]
Q — przeptyw hydrauliczny Q- 1,15 [L sek™]

przy T — czas pomiaru 86400 [sek 24h™] (liczba sekund w dobie)
0,01 mg L™ x 86400s x 1,15x L s=993,6 mg = 0,99 g * 24h™.
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IX.3.2 Wyniki analizy statystycznej obserwowanych parametréow monitoringu cyklicznego

Tabela 36. Wyniki analizy statystycznej obserwowanych parametréw monitoringu cyklicznego w sezonie 2011.

OKOB2011 N Srednia Min Max  Odch.stand. Test: Shapiro-Wilk Test: K-Wallis
Temp.wody 56 13,43 8,10 17,70 2,26 W=0,85037, p=0,00001 OK vs OB H (1, N=56) =1,005041 p =0,3161
Data H ( 7, N=56) =49,74980 p =0,0000
zawiesina
. 56 4,25 1,15 7,37 1,46 W=0,65322, p=0,00000 OK vs OB H (1, N=56) =6,714343 p =0,0096
organiczna
DO 56 9,90 8,38 12,63 1,05 W=0,94704, p=0,01571 OK vs OB H (1, N=56) =1,843517 p =0,1745
data poboru H ( 7, N=56) =44,84413 p =0,0000
OK vs OB (2011-2012) H ( 1, N= 136) =4,271043 p =0,0388
pH 56 8,29 7,65 11,88 0,97 W=0,49874, p=0,00000 OK vs OB H (1, N=56) =4,155441 p =0,0415
Przewodno$¢ 56 170,77 105,00 237,00 24,46 W=0,88886, p=0,00009 OK vs OB H (1, N=56) =2,611771 p =0,1061
data poboru H ( 7, N=56) =37,50511 p =0,0000
TDS 56 140,26 70,85 157,30 22,43 W=0,61891, p=0,00000 OK vs OB H (1, N=56) =0,1456931 p =0,7027
data poboru H ( 7, N=56) =42,48140 p =0,0000
chl a 55 2,05 0,64 4,49 0,78 W=0,91764, p=0,00109 OK vs OB H (1, N=55) =6,972155 p=0,0083
Azot 55 0,89 0,40 1,17 0,18 W=0,95926, p=0,05984 OK vs OB H (1, N=55) =4,476708 p =0,0344
azotanowy
Fosfor ogolny 56 0,09 0,03 0,20 0,04 W=0,92247, p=0,00149 OK vs OB H (1, N=56) =2,075829 p =0,1496
data poboru H ( 7, N=56) =33,63425 p =0,0000
Wapn 55 33,70 26,83 41,29 3,37 W=0,98087, p=0,52595 OK vs OB H (1, N=55) =0,6362327 p =0,4251
data poboru H ( 7, N=55) =32,13952 p =0,0000
Azot 55 0,03 0,00 0,12 0,02 W=0,85442, p=0,00001 OK vs OB H (1, N=55) =0,5080828 p =0,4760
amonowy
data poboru H ( 7, N=55) =7,916148 p =0,3400
Fosfor 56 003 000 027 0,04 W=0,59145, p=0,00000 OK vs OB H ( 1, N= 56) =0,4835526 p =0,4868
fosforanowy

data poboru H ( 7, N=56) =29,63480 p =0,0001

Azot ogolny 56 1,16 0,00 2,10 0,53 W=0,94097, p=0,00854 OK vs OB H (1, N=56) =0,2912843 p =0,5894

data poboru H ( 7, N= 56) =26,90258 p =0,0003

Azot 55 0,00 0,00 0,00 0,00 W=0,90693, p=0,00044 OK vs OB H ( 1, N=55) =,0785490 p =0,7793
azotynowy

data poboru H ( 7, N=55) =16,72609 p =0,0193
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Tabela 37. Wyniki analizy statystycznej obserwowanych parametréw monitoringu cyklicznego w sezonie 2012.

OK OB 2012 N Srednia Min Max Odch.stand.  Test: Shapiro-Wilk Test: K-Wallis
Temperatura 80 14,75 10,10 24,90 2,89 W=0,93492, p=0,00052 OKvs OB H (1, N=80) =1,131255 p =0,2875
Data H ( 9, N=80) =74,74259 p =0,0000
Zawiesina organiczna% 80 77,34 23,85 100,00 14,67 W=0,92617, p=0,00019 OK vs OB H ( 1, N= 80) =6,502315 p=0,0108
Tlen 80 9,10 7,46 11,24 0,95 W=0,97002, p=0,05694 OK vs OB H (1, N=80) =2,755596 p =0,0969
data poboru H (9, N=80) =54,30521 p =0,0000
OK vs OB (2011-2012): H (1, N=136) =4,271043 p =0,0388
pH 80 7,52 6,03 8,15 0,56 W=0,78374, p=0,00000 OK vs OB H (1, N=80) =0,6537088 p =0,4188
data poboru H ( 9, N=80) =68,10207 p =0,0000
Przewodnos¢ 80 234,48 207,00 263,90 14,59 W=0,80094, p=0,00000 OK vs OB H ( 1, N=80) =0,6381546 p =0,4244
data poboru H (19, N=80) =71,08490 p =0,0000
TDS 80 156,44 134,55 234,00 16,51 W=0,82879, p=0,00000 OK vs OB H ( 1, N=80) =0,0093016 p =0,9232
data poboru H (19, N=80) =72,73680 p =0,0000
Azot azotanowy 78 091 0,00 1,45 0,35 W=0,76900, p=0,00000 OK vs OB H ( 1, N= 78) =8,404397 p =0,0037
data poboru H (19, N=78) =29,21519 p =0,0006
chla 78 2,68 0,96 8,65 1,70 W=0,76761, p=0,00000 OK vs OB H (1, N=78) =1,794858 p =0,1803
data poboru H (19, N=78) =26,45092 p =0,0017
Azot azotynowy 78 0,00 0,00 0,01 0,00 W=0,57185, p=0,00000 OK vs OB H ( 1, N=78) =1,406705 p =0,2356
data poboru H (19, N=78) =44,74693 p =0,0000
Fosfor fosforanowy 78 0,03 0,00 0,13 0,03 W=0,75956, p=0,00000 OK vs OB H (1, N= 78) =0,5252815 p =0,4686
data poboru H (9, N=78) =66,08056 p =0,0000
Fosofor ogélny 79 0,08 0,03 0,23 0,04 W=0,78873, p=0,00000 OKvs OB H (1, N=79) =,2405720 p =0,6238
data poboru H (9, N=79) =57,80322 p =0,0000
Azot amonowy 78 0,07 0,00 0,55 0,11 W=0,61564, p=0,00000 OK vs OB: H (1, N=78) =0,0649874 p =0,7988
data poboru H (9, N=78) =40,68528 p =0,0000
Azot ogolny 79 2,41 0,00 11,30 1,98 W=0,84846, p=0,00000 OK vs OB H (1, N=79) =0,0347352 p =0,8522
data poboru H (9, N=79) =57,80322 p =0,0000
Wapi 78 50,53 21,10 66,50 10,40 W=0,93040, p=0,00037 OK vs OB H (1, N= 78) =0,9993E-4 p =0,9920

data poboru H ( 9, N=78) =63,65539 p =0,0000

169



IX.3.3 Analiza zmiennos$ci wybranych parametrow monitoringu cyklicznego w OK vs

OB przy uzyciu testu Wilcoxona

Tabela 38. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu  Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian temperatury w OK
vs OB.

Valid N T Z p-level

64 225,0000 4,881550 0,000001

Tabela 39. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu  Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian odczynu pH wody w
OK vs OB.

Valid N T 4 p-level

64 564,5000 2,888562 0,003870

Tabela 40. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu  Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian stezen, DO w OK vs
OB w sezonie 2011.

Valid N T 4 p-level

24 75,00000 2,142857 0,032125

Tabela 41. Analiza zmienno$ci przy
uzyciu testu Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian st¢zen, DO w OK vs
OB w sezonie 2012.

Valid N T Z p-level

40 217,5000 2,587450 0,009669

Tabela 42. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu  Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian zawartosci zawiesiny
org. w OK vs OB.

Valid T z p-level

N 64 668,0000 2,487752 0,012856

Tabela 43. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu  Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian stezen P-PO, w
wodzie w OK vs OB.

Valid N T 4 p-level

62 686,0000 2,036717 0,041679

Tabela 44. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu  Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian stezen N-NO; w
wodzie w OK vs OB.

Valid N T 4 p-level

62 472,0000 3,537086 0,000405

Tabela 45. Analiza zmienno$ci przy
uzyciu testu Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian stezen, chl a
mierzony w stupie wody w OK vs OB w
sezonie 2011.

Valid N T Z p-level

23 21,00000 3,425126 0,000615

Tabela 46. Analiza zmiennos$ci przy
uzyciu testu Wilcoxona pomiedzy
obserwacjami zmian stezen, chl a
mierzony w slupie wody w OK vs OB w
sezonie 2012.

Valid N T z p-level

38 204,0000 2,026664 0,042698
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IX.3.4 Wyniki zmian pozostalych parametrow wody w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowiska 5-8) w sezonie 2011 i 2012

Tabela 47. Pozostale parametry wody w OK (stanowisko 1-4) i OB (stanowiska 5-8) w sezonie 2011 i 2012.

parametr Kond.[pS cm-1] 2011 Parametr Kond. [uS cm-1] 2012
stanowisko 1 2 3 5 6 7 8 stanowisko 1 2 3 4 5 6 7 8
Srednia 159,75 161,00 159,25 163,50 17550 162,50 195,50 srednia 227,95 227,25 227,63 227,65 227,88 226,50 228,10 227,68
min 108,00 112,00 105,00 123,00 165,00 111,00 167,00 min 207,30 207,10 207,20 207,10 207,00 207,10 207,40 207,50
max 190,00 191,00 190,00 188,00 185,00 191,00 237,00 max 248,50 247,60 248,70 248,90 248,90 247,60 249,40 248,70
n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00
odch.stand. 36,37 34,77 37,98 28,94 9,54 35,86 29,95 odch.stand 22,72 23,15 2353 2362 23,71 21,74 2357 23,08
parametr TDS [mg/L™] 2011 Parametr TDS [mg/L™] 2012
stanowisko 1 2 3 5 6 7 8 stanowisko 1 2 3 4 5 6 7 8
Srednia 127,24 127,56 127,24 130,00 134,98 127,89 148,04 Srednia 148,04 147,71 147,88 147,88 148,20 147,23 148,20 148,04
min 70,85 72,80 71,50 80,60 120,00 72,15 135,85 min 134,55 134,55 13455 134,55 13455 13455 134,55 134,55
max 152,75 152,75 152,10 153,40 149,50 153,40 153,40 max 161,20 161,20 161,85 161,85 161,85 161,20 161,85 161,85
n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00
odch.stand. 3830 37,22 37,84 3380 12,06 3793 8,33 odch.stand 1484 1520 1540 1540 1539 14,32 1539 15721
parametr TP [mg L] 2011 Parametr TP [mg L] 2012
stanowisko 1 2 3 5 6 7 8 stanowisko 1 2 3 4 5 6 7 8
$rednia 0,08 0,09 0,07 0,08 0,10 0,10 0,08 $rednia 0,08 0,08 0,08 0,08 0,08 0,08 0,07 0,07
min 0,04 0,04 0,05 0,04 0,06 0,04 0,05 min 0,06 0,07 0,06 0,07 0,06 0,06 0,05 0,07
max 0,16 0,14 0,10 0,15 0,14 0,17 0,15 max 0,11 0,09 0,09 0,09 0,10 0,10 0,08 0,08
n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 3,00
odch.stand. 0,06 0,06 0,02 0,05 0,04 0,06 0,05 odch.stand 0,02 0,01 0,01 0,01 0,02 0,02 0,01 0,00
redukcja % -18% -4% 19% redukcja % 0% 5% 5%
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redukcja % OB 1% redukcja % OB 10%

stanowisko 1 2 3 5 6 7 8 stanowisko 1 2 3 4 5 6 7 8

min 2743 2935 2881 26,83 30,79 29,96 30,06 min 46,33 47,27 4357 41,12 4504 38,94 39,49 39,49

n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 n 3,00 3,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00

parametr N-NH,[mg L™ 2011 Parametr N-NH,[mg L™ 2012

Srednia 0,04 0,04 0,03 0,02 0,05 0,04 0,04 $rednia 0,02 0,01 0,05 0,03 0,03 0,06 0,04 0,02

max 0,05 0,06 0,04 0,03 0,12 0,05 0,05 max 0,04 0,01 0,13 0,04 0,05 0,14 0,07 0,05

odch.stand. 0,01 0,02 0,01 0,01 0,05 0,01 0,01 odch.stand 0,01 0,00 0,06 0,01 0,02 0,06 0,03 0,02

redukcja % OB -117% redukcja % OB 33%

stanowisko 1 2 3 5 6 7 8 stanowisko 1 2 3 4 5 6 7 8

min 0,90 0,00 0,50 0,60 0,13 0,00 1,20 min 0,60 0,20 0,10 1,00 1,10 0,60 0,70 0,00

n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 n 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 4,00 3,00
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redukcja % 16% 11%  -41% redukcja % 45% 7% 7%

parametr NO, [mg L] 2011 Parametr NO, [mg L™ 2012

Srednia 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 $rednia 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00

max 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 max 0,01 0,00 0,01 0,01 0,01 0,01 0,01 0,00

odch.stand. 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 odch.stand 0,01 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00

redukcja % OB redukcja % OB 67%
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IX.3.5 Istotne roéznice dla danych zebranych podczas kontrolowanego doplywu

zanieczyszczen biogennych

Temperatura wody
Réznice pomigdzy terminami pomiaréw: (Kruskal-Wallis ANOVA: H (3, n= 144) =76,72853
p=0,0000), wybrane daty: 2012.08.24, 2012.08.29, 2012.09.06 i 2012.09.11.

pH
Roéznice pomigdzy terminami pomiaréw: (Kruskal-Wallis ANOVA: H (3, n= 149y =73,41741
p=0,0000), wybrane daty: 2012.08.24, 2012.08.29, 2012.09.06 i 2012.09.11.

DO

Réznice pomigdzy terminami pomiaréw: (Kruskal-Wallis ANOVA: H (3, n= 144y =30,24460
p=0,0000) oraz stanowisk (H (3 n= 144y =38,74107 p =0,0000), wybrane daty: 2012.08.24,
2012.08.29, 2012.09.06 i 2012.09.11.

P-PO,

Réznice pomigdzy terminami pomiaréw: (H (3, n= 1449 =82,38068 p =0,0000) oraz stanowisk:
(Kruskal-Wallis ANOVA: H (3 n= 1449 =20,35600 p =0,0001), wybrane daty: 2012.08.24,
2012.08.29, 2012.09.06 i 2012.09.11.

N-NO;3
Réznice pomigdzy terminami pomiaréw: (Kruskal-Wallis ANOVA: H (3, n= 144y =20,80366
p=0,0001), wybrane daty: 2012.08.24, 2012.08.29, 2012.09.06 i 2012.09.11.



